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(g):  gasförmig 
(gel.):  gelöst 
(s):  solid (fest) 
BD:   Bicarbonat-Dithionit 
DAPI:  4,6-Diamino-2-phenylindolhydrochlorid 
DIC:  Dissolved Inorganic Carbon (gelöster anorganischer Kohlenstoff) 
DOC:  Dissolved Organic Carbon (gelöster organischer Kohlenstoff) 
ECD: Electron Caption Detector (Elektronenauffangdetektor) 
EDTA:  Ethylendiamintetracetat 
Eh:  Redoxpotential 
EhpH7:  Redoxpotential normiert auf pH 7 
FDA: Fluoresceindiacetat 
FS:  Feuchtsubstanz 
HEPES: 2-(4-(2-Hydroxyethyl)-1-piperazinyl)ethansulfonsäure 
HS: Huminstoffe 
IC:  Ionenchromatographie 
ICP-AES: Inductively Coupled Plasma-Atom-Emissions-Spektrometrie 
IR: infrarot 
LAWA: Länderarbeitsgemeinschaft Wasser 
LCOCD: Liquid Chromatography with UV- and Organic Carbon Detection (Gelchroma-
tographie mit UV- und Kohlenstoffdetektion) 
MNA: Methoxy-beta-Naphtylamid 
MPS:  Metall:Phosphor-Summenquotient 
MUF: Methylumbelliferon 
Mul:  Talsperre Muldenberg 
Neu: Talsperre Neunzehnhain I 
NMS: niedermolekulare organische Säuren 
NRP:   Non Soluble Reactive Phosphorus (nicht löslicher reaktiver Phosphor) 
PBS:  phosphate buffered saline (phosphatgepufferte Kochsalzlösung) 
POC:  particular organic carbon (partikulärer organischer Kohlenstoff) 
PS: Polysaccharide 
Qui: Talsperre Quitzdorf 
Sai: Talsperre Saidenbach 
SEC: Size Exclusion Chromatography 
SRP:  Soluble Reactive Phosphorus (löslicher reaktiver Phosphor) 
TP:   Total Phosphorus (Gesamt-Phosphor) 
TS:  Trockensubstanz 
UV: ultraviolett 
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1.1 Belastung und Schutz von Gewässern 
 
Durch die intensive und vielfältige Nutzung von Gewässern, sowohl zur Trinkwasser-
gewinnung als auch für die Fischereiwirtschaft und im Erholungsbereich, kommt es 
häufig zu Konflikten zwischen diesen Nutzungsansprüchen und dem ökologischen An-
spruch, die Gewässer als Lebensraum für Pflanzen und Tiere zu erhalten. Eine wichtige 
und langfristige Aufgabe der heutigen Zeit ist es, Konzepte zu entwickeln und umzuset-
zen, die eine integrierte Bewirtschaftung der Gewässer nach ökonomischen, ökologi-
schen und sozialen Aspekten gewährleisten. Nach der Agenda 21 (United Nations Con-
ference on Environment and Development, Rio de Janerio, Brasilien, 1992) ist die 
Ressource Wasser als unverzichtbare Lebensgrundlage in Menge und Güte und in Wah-
rung ihrer vielfältigen Funktionen nachhaltig und verantwortlich zu nutzen. 
 
Auch auf nationaler Ebene wurde diese weitreichende Aufgabe als allgemeiner Grund-
satz des Wasserhaushaltgesetzes (WHG) festgehalten: 
 
$ 1a WHG: 
(1) Die Gewässer sind als Bestandteil des Naturhaushaltes und als Lebens-
raum für Tiere und Pflanzen zu sichern. Sie sind so zu bewirtschaften, dass 
sie dem Wohl der Allgemeinheit und im Einklang mit ihm auch dem Nutzen 
Einzelner dienen und vermeidbare Beeinträchtigungen ihrer ökologischen 
Funktion unterbleiben.  
 
Auch die Wasserrahmenrichtlinie der Europäischen Union ist auf diesem ganzheitlichen 
ökologischen Ansatz für den Gewässerschutz aufgebaut und löst somit frühere nationale 
Bestimmungen ab, in denen vor allem die Nutzung im Vordergrund stand. 
 
Die qualifizierte Beurteilung von Gewässern stellt in Zeiten der fortschreitenden Ver-
knappung der Nahrungsressource Wasser ein wichtiges Instrument zur Verbesserung 
der Lebensqualität dar, da nur so negative anthropogene Einflüsse erkannt, vermieden 
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und behoben werden können. Um die Qualität eines Gewässers und seine potentiellen 
Entwicklungstendenzen exakt beurteilen zu können, sollten neben Parametern zur Be-
wertung der Wasserqualität auch alle Belastungspfade genau erfasst werden.  
 
Bei der Einschätzung der Belastungspfade wird zwischen punktförmigen und diffusen 
Quellen unterschieden. Die punktförmigen Quellen sind vor allem bei kommunalen, 
gewerblichen und industriellen Abwassereinleitungen in Gewässer sowie bei Abläufen 
von Klär- und Regenwasserbehandlungsanlagen zu finden. Die flächenhaften Einträge, 
welche aus dem Boden durch Oberflächenabfluss, Erosion, Drainageleitungen oder 
durch das Grundwasser in die Gewässer gelangen, werden als Einträge aus diffusen 
Quellen bezeichnet. Aber auch die Einträge aus der Atmosphäre und die Summe diver-
ser kleiner Direkteinträge wie Hofabwässer, Laub- und Streueintrag etc. werden zumeist 
ebenfalls zu den diffusen Quellen gerechnet (z. B. MANNSFELD 2000, HAMM 2001). 
Eine andere Quelle für den Stoffeintrag ist die Freisetzung aus dem Sediment. Diese 
Eintragsquelle ist vor allem in flachen Gewässern von großer Bedeutung, da dort die 
starke Erwärmung des Wasserkörpers in den Sommermonaten und eine verstärkte Re-
suspension aufgrund von instabilen Schichtungsverhältnissen zu hohen Freisetzungsra-
ten führen können. 
 
Stoffe, welche die Struktur oder Funktion der Gewässer-Ökosysteme beeinträchtigen, 
werden als Laststoffe bezeichnet. Diese Stoffe können neben den Auswirkungen auf das 
Ökosystem auch die Wasserbeschaffenheit und damit die Nutzung des Gewässers nega-
tiv beeinflussen. Besonders bei Gewässern, die zur Trinkwassergewinnung verwendet 
werden, kann es aufgrund der sensiblen Nutzung zu Problemen kommen, deren Behe-
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überwiegend gelöste P- und N-Verbindungen, die durch verstärktes Phy-
toplanktonwachstum Schlammbildung am Gewässergrund oder durch ver-
stärktes Makrophytenwachstum eine Verkrautung des Gewässers verursa-
chen 
• Sink- und Schwebstoffe: 
Stoffe, welche die Lichtdurchlässigkeit des Wasserkörpers verringern und 
auf dem Gewässerboden eine starke Sauerstoffzehrung verursachen können 
• toxische Stoffe:  
Substanzen zumeist landwirtschaftlichen und industriellen Ursprungs, wel-
che entweder selbst akut oder chronisch toxisch wirken, oder deren Metabo-
lite 
• sauerstoffzehrende organische Stoffe: 
vor allem Abwasser-Inhaltsstoffe, die O2-Schwund und Geruchsentwicklung 
durch Fäulnisprozesse im Wasserkörper hervorrufen  
• schwer abbaubare, nicht toxische Stoffe: 
Restprodukte des biologischen Abbaus und Abwasser-Inhaltsstoffe der holz- 
und kohleverarbeitenden Industrie, welche u. a. bei der Trinkwasserbe-
handlung mit Chlor toxische Verbindungen bilden können 
• Mineralsäuren: 
häufige Inhaltsstoffe industrieller Emissionen, starker Eintrag in Tagebau-
restseen 
• pathogene und toxinproduzierende Mikroorganismen: 
Mikroorganismen, welche direkt oder durch ihre Ausscheidungsprodukte 
schädlich auf den Menschen oder das Gewässerökosystem wirken; hierzu 





Sedimente als Quellen und Senken von Nährstoffen 
 
 4 
1.2 Sedimente als Quellen und Senken von Nährstoffen 
 
Gewässersedimente bestehen aus akkumuliertem partikulärem Material am Gewässer-
grund (z. B. HUPFER 2001). Sie stellen eine heterogene Matrix dar, welche aus anorga-
nischen und organischen Materialien wie Boden- und Gesteinsfragmenten, Detrituspar-
tikeln, Tierfaeces und anthropogen bedingten Substanzen wie z. B. Abwassersinkstoffen 
zusammengesetzt ist (POWER & CHAPMAN 1992). Das Interstitial- oder Porenwasser 
kann in Sedimenten einen Volumenanteil von bis zu ca. 30 % ausmachen (BATLEY & 
GILES 1979). Sedimente können neben Senken auch Quellen von Nährstoffen (Ammo-
nium, Phosphat) und anderen Laststoffen sein (z. B. MOUVET & BOURG 1983, MAHER 
et al. 1999), welche die chemische Zusammensetzung und Qualität des Gewässers ver-
ändern können.  
 
Die meisten Sedimente sind Habitate für eine Vielzahl von Organismengemeinschaften 
mit Algen, Makrophyten, benthischen Invertebraten (z. B. Protozoen, Nematoden, Oli-
gochaeten) und vor allem Bakterien (HAKANSON & JANSSON 1983). Die Bakterien lie-
gen in Sedimenten in einer Dichte vor, welche um etwa drei bis fünf Größenordnungen 
größer ist als die im Wasserkörper. Die oberste Sedimentschicht ist die biochemisch 
aktivste Zone im gesamten Gewässer und somit auch die Zone, in der gelöstes und par-
tikuläres organisches Material verstärkt abgebaut wird. Dies trug dazu bei, dass Sedi-
mente bereits in frühen Arbeiten als natürlicher Belebtschlamm bezeichnet wurden 
(HÖLL 1930). 
 
In Sedimenten finden permanent chemische und biologische Umwandlungsprozesse 
statt, welche die Löslichkeit und die Konzentrationsgradienten und damit auch das Frei-
setzungspotential von Nährstoffen stark beeinflussen. Da die meisten Standgewässer 
phosphorlimitiert sind und Phosphor somit einen entscheidenden Einfluss auf die 
Trophie hat, sollen die Mechanismen der P-Freisetzung etwas näher beleuchtet werden. 
 
Die P-Nettofreisetzung in einem System mit überwiegend interner Belastung wird de-
finiert als die Differenz aus dem Abwärts-Flux, welcher vor allem von der Sedimenta-
tion der im Wasserkörper gebildeten Partikel (Algen, Detritus) bestimmt wird, und dem 
Aufwärts-Flux aus dem Sediment, welcher durch P-Rücklösung und vertikalen Trans-
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port die P-Festlegung im Sediment übersteigt (z. B. JANSSON et al. 1988, SØNDERGAARD 
et al. 2001). Da die P-Konzentration im Sediment oft mehr als das Tausendfache der im 
Wasserkörper beträgt, ist diese P-Freisetzung oftmals maßgebend für die Eutrophierung 
eines Gewässers. Bei der Freisetzung von Phosphat aus den Sedimentpartikeln haben 
chemische und biologische Vorgänge eine große Bedeutung. Der Einfluss von Mikroor-
ganismen kann entweder direkt sein, z. B. durch die Mineralisation von organischem 
Phosphor, oder indirekt durch die Veränderung der chemischen Bedingungen im Sedi-
ment (vor allem Redoxpotential, pH).  
 
Verschiedene Transportmechanismen führen zur Freisetzung des gelösten Phosphats 
aus dem Sediment. Die molekulare Diffusion ist hier der entscheidende Prozess, die 
Freisetzung kann jedoch verstärkt werden durch Bioturbation und Gasblasen (OHLE 
1958, OHLE 1978, FUKURA & SAKAMOTO 1987, PHILLIPS et al. 1994). Auch windindu-
zierte Turbulenzen können besonders in flachen Gewässern die Resuspension und damit 
die Freisetzung des Phosphors erhöhen (JONES & WELCH 1990, KRISTENSEN et al. 1992, 
EKHOLM et al. 1997, HAMILTON & MITCHELL 1997). 
 
Die P-Freisetzung ist also abhängig von einem komplexen Wirkungsgefüge aus biologi-
schen (z. B. mikrobielle Mineralisationsprozesse, Bioturbation), chemischen (z. B. Re-
doxbedingungen, pH) und physikalischen Faktoren (z. B. Temperatur, Scherkräfte, Re-
suspension) (KAMP-NIELSEN 1974, BOSTRÖM et al. 1982, JENSEN & ANDERSEN 1992, 
SØNDERGAARD et al. 1992, WelCH & COOKE 1995, BOERS et al. 1998, PETTERSON 
1998).  
 
Der Phosphor kann entweder in partikulärer Form in das Gewässer gelangen und somit 
direkt zur Sedimentbildung beitragen oder als gelöstes Phosphat, welches vor allem von 
Primärproduzenten und Bakterien aufgenommen wird und anschließend als partikulärer 
Phosphor den Gewässergrund durch Sedimentation erreicht. Die Sedimentation des 
Phosphors kann auch durch Mitfällung mit Calciumcarbonat (HOUSE et al. 1986, 
DRISCOLL et al. 1993, GOLTERMANN 1995, HARTLEY et al. 1997) oder die Adsorption 
an Eisen- und Aluminiumhydroxide (HONGVE 1997, PREPAS & BURKE 1997, 
MCAULIFFE et al. 1998, KLEEBERG & SCHUBERT 2000) hervorgerufen werden. Im Se-
diment wird der Phosphor durch chemische und biologische Prozesse verändert und in 
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verschiedene organische und anorganische Verbindungen überführt, sodass er schließ-
lich entweder fest in das Sediment eingelagert wird oder aber in Lösung geht und somit 
wieder in den Wasserkörper abgegeben wird. Diese Prozesse werden als Diagenese zu-
sammengefasst. Nach HUPFER et al. (1995) wird der größte Teil des sedimentierten par-
tikulären Phosphors während der frühen Diagenese wieder abgegeben. 
 
Häufig treten besonders in den Sommermonaten erhöhte P-Konzentrationen im Hypo-
limnion von geschichteten Gewässern und im gesamten Wasserkörper von ungeschich-
teten Gewässern auf. Dieses Phänomen ist vor allem in Gewässern mit geringer Tiefe zu 
beobachten, deren Wasserkörper bis zum Gewässergrund erwärmt wird. In den meisten 
Fällen ist die Erhöhung der P-Konzentration ein direktes Resultat der P-Freisetzung aus 
dem Sediment und der anschließenden Umsetzung durch das Phytoplankton (JEPPESEN 
et al. 1997, RAMM & SCHEPS 1997, KOZERSKI & KLEEBERG 1998, SØNDERGAARD et al. 
1999). Die starke Saisonalität der P-Rückhaltekapazität der Sedimente beweist, dass die 
P-Freisetzung stark von der Temperatur und der biologischen Aktivität abhängt (JENSEN 
& ANDERSEN 1992, BOERS et al. 1998). Wenn die Temperatur ansteigt, erfolgt eine Sti-
mulation der mikrobiellen Mineralisation von organischen Verbindungen und eine Er-
höhung der Diffusion von anorganischen Phosphaten aus den Sedimenten (BOSTRÖM et 
al. 1982, JEPPESEN et al. 1997). Außerdem verringert sich bei höheren Temperaturen die 
Eindringtiefe von Elektronenakzeptoren wie Sauerstoff und Nitrat in das Sediment, da 
diese durch die erhöhte Sedimentation und Mineralisation von organischem Material 
verstärkt verbraucht werden (TESSENOW 1972, JENSEN & ANDERSEN 1992). 
 
Bei der Überwachung von stehenden Gewässern wird der Einfluss des Sediments auf 
den Wasserkörper oft unterschätzt. Dabei wirkt gerade dieses Kompartiment meist als 
eine wichtige Nährstoffquelle und dadurch als Ursache von Eutrophierungen. Häufig 
werden zur Einstellung einer besseren Gewässerqualität Untersuchungen veranlasst, die 
oft nur die offensichtlichen Belastungsquellen (z. B. Zuflüsse, Direkteinleitungen und 
Erosion) betrachten. Wenn diese Belastungspfade unterbrochen sind, also keine Nähr-
stoffe mehr aus dem Einzugsgebiet eingeleitet werden, wird erwartet, dass sich der Ge-
wässerzustand entsprechend der Wassererneuerung merklich verbessert. Es wird jedoch 
häufig außer Acht gelassen, dass im Laufe der Jahre, in denen aus dem Einzugsgebiet 
Nährstoffe in das Gewässer gelangt sind, sich diese in den Sedimenten angereichert 
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Obwohl manche Gewässer schnell auf eine Verringerung von externen P-Einträgen rea-
gieren (SAS 1989), sind in vielen Fällen nur geringe positive Auswirkungen zu ver-
zeichnen (MARSDEN 1989, JEPPESEN et al. 1991, VAN DER MOLEN & BOERS 1994). Das 
Phosphat, welches sich während eines hohen externen P-Eintrags im Sediment ange-
sammelt hat, kann durch Verringerung der externen P-Last und der daraus folgenden 
geringeren P-Konzentration im Freiwasser aus dem Sediment freigesetzt werden, da es 
dann zu einem Konzentrationsausgleich kommt und sich ein neues Gleichgewicht ein-
stellt (SAS 1989, RYDIN 1981, SØNDERGAARD et al. 1999). Diese interne P-Last kann in 
manchen Fällen so hoch sein, dass die durch die externe Lastreduzierung angestrebten 
Kriterien für die Wasserqualität nicht erreicht werden (GRANELI 1999, SCHARF 1999). 
Deshalb hat die Sanierung des Einzugsgebietes eines Gewässers in vielen Fällen nur 
geringe positive Auswirkungen auf die Beschaffenheit des Wasserkörpers, wenn das Se-
diment eine hohe Nährstoff-Freisetzung aufweist.  
 
 
1.3 Methoden der Bewertung der Gewässerbeschaffenheit 
 
1.3.1 Trophiebewertung von natürlichen Seen 
 
Die trophische Bewertung von Standgewässern erfolgt in der Bundesrepublik Deutsch-
land nach einer im Jahre 1998 von der Länderarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA) 
erstellten Richtlinie. Die Grundlage dieses Bewertungssystems bildet neben den Ar-
beiten von THIENEMANN (1914, 1915), NAUMANN (1921, 1932) und VOLLENWEIDER 
(OECD 1982) auch der Fachbereichsstandard TGL 27885/01 Nutzung und Schutz der 
Gewässer  stehende Binnengewässer  Klassifizierung der ehemaligen DDR aus dem 
Jahre 1982.  
 
Für ein Bewertungssystem zur flächendeckenden Erfassung von Standgewässern gibt es 
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• Praktikabilität, finanzielle und personelle Durchführbarkeit 
• bundesweite Anwendbarkeit auf eine große Anzahl von Standgewässern 
• wissenschaftliche Begründung, objektive Nachvollziehbarkeit 
• allgemeine Verständlichkeit im Hinblick auf das Ziel des Gewässerschutzes und 
dessen Durchführung 
 
Ein für die Praxis anwendbares Bewertungssystem stellt also einen Kompromiss zwi-
schen der erforderlichen Einfachheit und den Erfordernissen der wissenschaftlichen 
Exaktheit dar. Durch diesen reduktionistischen Ansatz eignet sich das Bewertungssy-
stem der LAWA für eine Ersteinschätzung und trophische Bewertung vieler Seen. Für 
eine eingehende limnologische Beurteilung reicht es jedoch nicht aus. Außerdem kann 
diese Richtlinie nicht als Grundlage für eventuelle Sanierungsmaßnahmen von belaste-
ten Standgewässern dienen, da hier eine exakte limnologische Untersuchung erfolgen 
muss, um die Ursachen der Gewässerbelastung zu analysieren und das Sanierungsziel 
zu definieren. 
 
In der LAWA-Richtlinie werden zwei Gewässerzustände definiert: der Ist- und der Re-
ferenz-Zustand. Der Ist-Zustand entspricht dem aktuellen, messbaren trophischen Zu-
stand, während der Referenzzustand den potentiell natürlichen Zustand eines Gewässers 
darstellt, welcher durch den Vergleich mit dem Ist-Zustand eine Bewertung des Gewäs-
sers zulässt. Die abschließende Bewertung des Gewässers erfolgt nach rein ökologi-
schen Gesichtspunkten, um die in den Wasser- und Naturschutzgesetzen vorgegebenen 
Ziele des Gewässerschutzes zu erfüllen. Ein Bewertungsansatz, welcher sich an den 
jeweiligen Nutzungen des Gewässers orientiert, wird dagegen grundsätzlich abgelehnt.  
 
Die Ermittlung des Ist-Zustandes eines Gewässers erfolgt in Anlehnung an das Bela-
stungskonzept von VOLLENWEIDER (OECD 1982). Hierbei dienen der Gesamt-Phosphor 
zur Einschätzung der Nährstoffsituation und die Parameter Chlorophyll a und Sichttiefe 
zur Beschreibung der trophischen Situation im Gewässer. Zusätzlich können die domi-
nanten Algentaxa bestimmt werden, um Informationen über die Zusammensetzung der 
Phytoplanktonbiozönose zu erhalten. Die Beschränkung auf den Nährstoffparameter 
Gesamtphosphor ist neben der geforderten Praktikabilität und Einfachheit des Verfah-
rens damit zu begründen, dass die Eutrophierung in nahezu allen Standgewässern auf 
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die Verfügbarkeit des Phosphors zurückzuführen ist und nur durch Reduktion der P-
Belastung bekämpft werden kann. Andererseits eignen sich Stickstoffverbindungen 
nicht zur Trophieklassifizierung, da der N-Haushalt der Gewässer gegen die Atmo-
sphäre offen und somit durch Sanierungsmaßnahmen schlecht beeinflussbar ist 
(VOLLENWEIDER, OECD 1982).  
 
Zur Bestimmung des Ist-Zustandes müssen mindestens vier Probenahmen im Jahr 
durchgeführt werden, wobei bei drei Probenahmen während der Vegetationsperiode des 
Gewässers (Mai  September) die Sichttiefe, der Gehalt an Chlorophyll a und Gesamt-
phosphor im Epilimnion und das dominante Phytoplankton bestimmt werden. Bei einer 
zusätzlichen Probenahme während der Frühjahrszirkulation wird der Gesamtphosphor-
Gehalt im durchmischten Wasserkörper gemessen. Jeder ermittelte Parameter wird nach 
einer Indexzuweisung in ein Trophiesystem eingeordnet, welches die Trophiestufen 
oligotroph, mesotroph, eutroph, polytroph und hypertroph enthält. Der Zustand hyper-
troph kennzeichnet den höchsten Trophiegrad und kommt unter naturnahen Bedingun-
gen nur selten vor.  
 
Der Referenzzustand beschreibt den Zustand eines Gewässers, welcher sich ohne an-
thropogene Einflüsse nur aufgrund von geographischen, hydrologischen, topographi-
schen und morphometrischen Charakteristika einstellen würde. Er wird aus dem poten-
tiell natürlichen Nährstoffeintrag und den trophiesteuernden Kenngrößen der See-
morphometrie ermittelt. Der potentiell natürliche Eintrag von Phosphor wird aus den 
Einträgen aus dem Einzugsgebiet durch nasse und trockene Deposition, der mittleren 
Gesamtphosphor-Konzentration im Zufluss und der theoretischen Verweilzeit des Was-
sers errechnet (LAWA 1998).  
 
Der Zusammenhang zwischen der Trophie und den morphometrischen Kenngrößen 
wurde aufbauend auf Arbeiten von MIETZ (1991) und MIETZ & VIETINGHOFF (1994) als 
Kriterium für den Referenzzustand in die LAWA-Richtlinie aufgenommen. Die ent-
scheidenden Kenngrößen sind hierbei die mittlere Tiefe und der Tiefengradient (nach 
MIETZ 1991), welcher aus der maximalen Tiefe des Gewässers und der effektiven 
Länge und Breite der Gewässerfläche errechnet wird. Mit Hilfe der mittleren Tiefe und 
des Tiefengradienten kann mittels einer empirischen Formel eine Referenzsichttiefe er-
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mittelt werden. Ausgehend von Regressionen zwischen Sichttiefe und Chlorophyll a 
bzw. Sichttiefe und Gesamtphosphor, die für eine repräsentative Anzahl von Gewässern 
berechnet wurden, kann man von der Referenzsichttiefe auf die anderen trophie-
beschreibenden Parameter (Chlorophyll a, Gesamtphosphor) schließen, wodurch eine 
Einordnung in das Trophiesystem ermöglicht wird (MIETZ et al. 1996). 
 
Die Gewässer werden für die Trophieeinstufung in unterschiedliche hydrogeographi-
sche Gewässerklassen unterteilt, welche sich an der Gewässergröße und der Art der 
Schichtung orientieren. Aufbauend auf dieser Klassifizierung werden in der LAWA-
Richtlinie die Kleinseen (< 5 ha), die geschichteten und die ungeschichteten Seen sepa-
rat betrachtet. Die LAWA-Richtlinie (1998) bezieht sich nur auf natürlich entstandene 
Seen. Da sich aber anthropogen entstandene Seen (z. B. Talsperren, Tagebaurestseen) in 
verschiedenen Merkmalen von den natürlichen unterscheiden, wurde im Jahre 2000 eine 
Richtlinie entworfen, welche sich mit der Trophiebewertung von Talsperren befasst. 
 
 
1.3.2 Trophiebewertung von Talsperren 
 
Talsperren sind wasserwirtschaftliche Anlagen, welche stehende Gewässer innerhalb 
von Fliessgewässersystemen bilden. In limnologischer Hinsicht sind Talsperren Stand-
gewässer, die über einen Zu- und Ablauf verfügen. Somit stellen sie stark offene Sy-
steme dar, deren Eigenschaften durch die Nutzung und Struktur der Einzugsgebiete, 
durch die Wassermengenbewirtschaftung und durch hydrographisch-morphometrische 
Kenngrößen (z. B. mittlere Tiefe, Beckenform, Uferentwicklung) bestimmt werden 
(PÜTZ et al. 2002). 
 
Die Hauptnutzung von Talsperren liegt in den Bereichen Trink- und Brauchwasserge-
winnung, Hochwasserschutz, Energiewirtschaft und Erholung. Außerdem sind viele, 
vor allem ältere Talsperren wertvolle Lebensräume für Pflanzen und Tiere (LAWA 
1990). Die wichtigsten Unterschiede zwischen Talsperren und natürlichen Seen ergeben 
sich aus der Nutzungsart, der Bewirtschaftungsintensität und aus morphometrischen und 
hydrographischen Besonderheiten (LAWA 2000). Typische Merkmale, welche nur auf 
Talsperren zutreffen, sind die hypolimnische Wasserentnahme und die damit verbunde-
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nen Veränderungen der Temperaturschichtungen und Stoffbilanzen, Stauspiegel-
schwankungen und kurze theoretische Verweilzeiten (häufig < 1 a). Da bei Talsperren 
die anthropogene Nutzung im Vordergrund steht, kann eine Beurteilung nur nutzungs-
bezogen erfolgen.  
 
Bei Trinkwassertalsperren ist die Einhaltung und Überwachung von nutzungsorientier-
ten Gütezielen von besonders großer Bedeutung. Nach BERNHARDT & CLASEN (1982), 
welche die Güteziele für Trinkwassertalsperren in bezug auf Trophiekriterien definiert 
haben, sollten sich Trinkwassertalsperren in einem oligotrophen, höchstens mesotro-
phen, keinesfalls aber in einem eutrophen Zustand befinden. Je eutropher eine Talsperre 
ist, desto schwieriger und kostenintensiver wird die Gewinnung von Trinkwasser. Ein 
oligotropher bzw. mesotropher Zustand sollte für Talsperren auch aus ökologischer 
Sicht angestrebt werden (PÜTZ & SCHARF 1998). 
 
Die Ermittlung des Ist-Zustandes erfolgt bei Talsperren analog zu den Verfahren zur 
Bewertung natürlicher Seen. Wie bei den natürlichen Seen erfolgt auch für Talsperren 
eine getrennte Beurteilung von tiefen, stabil geschichteten Talsperren, polymiktischen 
Flachstauseen und kleinen Talsperren. Der Referenz-Zustand wird wie bei natürlichen 
Seen aus den potentiell natürlichen P-Einträgen und dem morphometrieabhängigen Re-
ferenzzustand berechnet. Im Gegensatz zu natürlichen Seen kann bei tiefen Talsperren 
aufgrund der hypolimnischen Wasserentnahme der Tiefengradient nach MIETZ (1991), 
welcher ein Maß für die Schichtungsstabilität darstellt, nicht als trophiesteuernde Kenn-
größe herangezogen werden. Untersuchungen haben ergeben, dass bei Talsperren eine 
signifikante Beziehung nur zwischen der mittleren Tiefe und dem Trophiegrad nach-
weisbar ist (MIETZ et al. 1998). Deshalb wird auch nur die mittlere Tiefe als morpho-
metrische Kenngröße angewendet. Der natürliche potentielle P-Eintrag wird wie bei 
natürlichen Seen aus den P-Einträgen aus dem Einzugsgebiet, der mittleren Gesamt-
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1.3.3 Nachteile der Bewertungsmethoden 
 
Mit den von der LAWA beschriebenen Methoden der Gewässereinstufung werden die 
Parameter untersucht, welche den Ist-Zustand und den Referenz-Zustand von stehenden 
Gewässern beschreiben. Mit diesen Methoden können jedoch keine Aussagen über zu-
künftige Entwicklungen des Gewässers bzw. über die Ursachen von Eutrophierungen 
getroffen werden. Häufig ist es sehr schwierig, für die vier Probenahmen, die zur Be-
wertung des Ist-Zustandes eines Gewässers erforderlich sind, einen Zeitpunkt auszu-
wählen, der ein repräsentatives trophisches Abbild des Gewässers liefert. Die Parameter 
Gesamtphosphor, Sichttiefe und Chlorophyll a zeigen oftmals starke Schwankungen, 
sodass eine Einschätzung des Trophiezustandes erschwert wird. Bei Flachgewässern 
kommt es häufig zu einer Unterbewertung der P-Freisetzung aus dem Sediment. Gerade 
bei Talsperren wurde aufgrund der relativ hohen Durchflussrate angenommen, dass die 
interne P-Last vernachlässigbar ist. Dabei ist auch in diesen Gewässern zum Teil eine 
erhebliche P-Freisetzungsrate aus dem Sediment zu verzeichnen, die einen hohen 
Trophiegrad oder dessen Erhöhung in den Folgejahren verursachen kann.  
 
Das Sediment eines Gewässers reagiert relativ verzögert auf Veränderungen im Ein-
zugsgebiet. Dadurch sind viele Parameter im Sediment geringeren Schwankungen un-
terworfen als die entsprechenden Parameter im Wasserkörper. Außerdem kann das Se-
diment aufgrund der Freisetzung bzw. Festlegung von Nährstoffen als Speicher von 
Informationen herangezogen werden, welche für die Bewertung der Trophie eines Ge-
wässers große Bedeutung haben.  
 
Bei verschiedenen Parametern des Trockensediments (z. B. Metall-Gehalt, Phosphor-
Gehalt), die wichtige Aussagen über das Nährstoffrückhaltepotential liefern können, 
sind nahezu keine saisonalen Schwankungen zu verzeichnen. Somit kann man schon 
durch wenige Probenahmen ein bewertendes Abbild der Sedimenteigenschaften erhal-
ten. Durch die Berechnung von Freisetzungsraten und von internen Nährstoffeinträgen 
ist es möglich, den Einfluss des Sediments auf ein Gewässer abzuschätzen und somit 
zukünftige Trophieentwicklungen zu prognostizieren. Aufgrund dieser Eigenschaften 
erscheint es sinnvoll, auch Sedimentparameter als ergänzendes Bewertungskriterium für 
die Trophie von Seen und Talsperren heranzuziehen.  
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Bei der Untersuchung von Sedimenten ist allerdings zu beachten, dass diese sehr oft 
eine starke räumliche Heterogenität aufweisen. Deshalb ist es notwendig, mehrere Se-
dimentkerne zu entnehmen. Außerdem sollten zur Überprüfung der Heterogenität Sedi-
mentproben von verschiedenen Stellen im Gewässer entnommen werden. Durch die An-
reicherung verschiedener trophierelevanter Stoffe an der tiefsten Stelle des Gewässers 
(Sedimentfokussierung) kann in vielen Fällen davon ausgegangen werden, dass diese 
Stelle zur Untersuchung am besten geeignet ist. 
 
 
1.4 Problemstellung und Untersuchungsziele 
 
Die durchgeführten Untersuchungen hatten zum Ziel, den Zusammenhang zwischen 
chemischen und mikrobiellen Parametern im Sediment von Talsperren unterschiedlicher 
Trophie darzustellen. Es wurde untersucht, inwieweit die Beschaffenheit der obersten 
Sedimentschicht als Grundlage für die vergleichende Bewertung der Gewässerqualität 
und ihrer Entwicklungstendenzen verwendet werden kann und welche Parameter die 
stärkste Abhängigkeit von der Trophie zeigen.  
 
Gegenstand der Untersuchungen waren vier Talsperren mit unterschiedlicher Trophie. 
Verschiedene chemische Parameter wurden im Trockensediment, im Frischsediment 
und im Porenwasser bestimmt. Ein Großteil dieser Parameter ist eng mit mikrobiellen 
Prozessen im Sediment verbunden und lässt demzufolge Rückschlüsse auf die Aktivität 
der Mikroorganismen zu. Außerdem wurde neben der Gesamtzellzahl die mikrobielle 
Aktivität im Sediment durch Messung der Respiration und verschiedener Enzymaktivi-
täten direkt bestimmt.  
 
Die polytrophe Talsperre Quitzdorf weist sehr hohe Freisetzungsraten von Nährstoffen 
aus dem Sediment auf. Deshalb wurden zusätzlich Laborversuche durchgeführt, welche 
die dafür maßgebenden Ursachen aufdecken sollten. Es wurde untersucht, inwieweit die 
Freisetzung beeinflusst werden kann und welche Maßnahmen sich für eine eventuelle 
Restaurierung des Gewässers eignen könnten. Außerdem zeigt die Talsperre Quitzdorf 
zeigt einigen Jahren in den Sommermonaten ein Massenwachstum von Cyanobakterien 
(vor allem Microcystis). Die Ursachen dieses starken Microcystis-Wachstums in der 





2 DIE UNTERSUCHUNGSGEWÄSSER 
 
Es wurden Sedimentkerne aus den Trinkwassertalsperren Neunzehnhain I und Saiden-
bach im Erzgebirge, Muldenberg im Vogtland und der Brauchwassertalsperre Quitzdorf 
in der Lausitz untersucht (siehe Abb. 2.1). Jede dieser Talsperren weist ein anderes 
Trophieniveau auf, sodass Aussagen über ein sehr breites Trophiespektrum getroffen 
werden können (siehe Tab. 2.1). 
 
Tab. 2.1:  Eigenschaften der untersuchten Talsperren (nach SIEBER 1992, [1]) aktuali-
siert für 2000-2001 (Rohdaten: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates 
Sachsen) 
Talsperre Neunzehnhain I Muldenberg Saidenbach Quitzdorf 
Trophiestatus - oligotroph - oligotroph 
- dystroph 
- mesotroph - polytroph 
gestauter Wasser-
lauf 












10,7 20,3 60,8 174,5 
Einzugsgebiet - 80 % Wald 
- 18 % Landw. 
- 98 % Wald - 19 % Wald 
- 73 % Landw. 
- 29 % Wald 
- 64 % Landw. 
Grundgestein Muskovit Schiefer Gneis Lehm 
Oberfläche [ha] 8,5 92 146 750 
Volumen [Mio m3] 0,544 6,21 22,38 25,17 
max. Tiefe [m]  16,5 23 48 9,3 
mittlere Verweil-
zeit [a] 
0,33 0,63 0,39 0,67 
pH-Wert 6,6-8,1 4,7-5,8 6,7-9,0 7,3-10,4 
Sichttiefe [m]  2,8-10,0 2,1-4,0 2,4-7,5 0,3-2,9 
TP [mg/l] 0,014-0,037 0,015-0,03 0,024-0,06 0,039-0,38 
Chlorophyll a 
[µg/l] 
0,7-6,0 0,44-10,3 0,5-10,6 5,6-410 
dominantes Phy-
toplankton 
Chrysophyceen Chrysophyceen Diatomeen - Diatomeen 
- Cyanobakterien
Nutzung Trinkwasser Trinkwasser Trinkwasser Brauchwasser 


























Abb. 2.1:  Übersichtskarte der untersuchten Talsperren 
 
In Abb. 2.2 sind die Trockenmasse-Gehalte und organischen Gehalte der untersuchten 
Talsperren dargestellt. Vor allem die Trockenmasse-Gehalte stellen eine Referenzgröße 
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Abb. 2.2:  Trockenmasse-Gehalt und organischer Gehalt der untersuchten Talsperren 
 
Es ist ein deutlicher Anstieg der Trockenmasse mit zunehmender Sedimenttiefe erkenn-
bar, der durch die Verdichtung des Sedimentes in den tieferen Schichten hervorgerufen 
wird. Bei den organischen Gehalten ist diese Tendenz nicht vorhanden. Die Talsperre 
Saidenbach ist das Gewässer mit den geringsten Gehalten an Trockenmasse und organi-
scher Substanz im Sediment, während die höchsten Trockenmasse-Gehalte in der Tal-
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sperre Neunzehnhain I und die höchsten organischen Gehalte in der Talsperre Mulden-
berg, gefolgt von der Talsperre Quitzdorf, nachgewiesen wurden. Die hohen organi-
schen Gehalte im Sediment deuten auf einen verstärkten organischen Eintrag hin, wel-
cher in Muldenberg vor allem allochthon (dystropher Charakter) und in Quitzdorf wei-
testgehend autochthon ist (polytropher Charakter). 
 
 
2.1 Die Talsperre Neunzehnhain I 
 
Die oligotrophe Talsperre Neunzehnhain I (siehe Abb. 2.3) liegt in einem überwiegend 
forstwirtschaftlich genutzten Wassereinzugsgebiet und steht mit den Talsperren Neun-
zehnhain II, Saidenbach und Einsiedel im Verbund [1].  
 
 
Abb. 2.3:  Luftaufnahme der Talsperre Neunzehnhain I  
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Das Einzugsgebiet der Talsperre Neunzehnhain I ist unbesiedelt und wird von Nadel-
wald dominiert. Der Zufluss der Talsperre (Lautenbach) zeigte in den letzen Jahren 
Versauerungserscheinungen, die jedoch bisher in der Talsperre abgepuffert wurden 
(ARNSCHEIDT 1993, HORN & HORN 1995). Die Ursache für diese Pufferung ist einer-
seits in der landwirtschaftlichen Nutzung von 18 % der Einzugsgebietsfläche und ande-
rerseits in der Auswaschung und dem Eintrag von Sickerwässern vereinzelter Kalklin-
sen im Einzugsgebiet zu finden (UHLMANN 1994). 
 
 
2.2 Die Talsperre Muldenberg 
 
Die oligotrophe und dystrophe Talsperre Muldenberg (siehe Abb. 2.4) wurde 1925 zum 
Zwecke der Rohwasserbereitstellung für die Trinkwasserversorgung und des Hochwas-
serschutzes in Betrieb genommen.  
 
 
Abb. 2.4:  Luftaufnahme der Talsperre Muldenberg  
(Quelle: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) 
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Unterhalb der Sperrstelle der Talsperre Muldenberg werden die gestauten Bäche Rote 
Mulde und Weiße Mulde zur Zwickauer Mulde vereinigt [1]. Im Einzugsgebiet der Tal-
sperre liegen Hochmoore, die einen Huminstoffeintrag in das Gewässer bewirken. Die 
damit verbundene Braunfärbung hat eine verringerte Sichttiefe zur Folge. Seit den 70er 
Jahren war in Muldenberg eine Versauerung durch eine erhöhte atmosphärische Bela-
stung nachweisbar, die jedoch wieder zurückgegangen ist. So betrug beispielsweise der 
mittlere pH-Wert des Wasserkörpers im Jahre 1990 noch pH 3,5, wogegen er im Jahre 
2000 wieder auf pH 5 angestiegen ist. 
 
 
2.3 Die Talsperre Saidenbach 
 
Die mesotrophe Talsperre Saidenbach (siehe Abb. 2.5) besitzt neben der Talsperre 
Quitzdorf den größten Stauraum der untersuchten Gewässer. Die Talsperre hat eine ma-
ximale Tiefe von 48 m und ist somit das tiefste der untersuchten Gewässer. Die Haupt-
zuflüsse der Talsperre sind der Haselbach, der Saidenbach, der Lippersdorfer Bach und 
der Hölzelbergbach, welche mehrere kleine Vorbecken passieren, bis sie in das Haupt-
becken gelangen. In der Stauwurzel der Talsperre Saidenbach befinden sich mehrere 
Unterwasser-Vorsperren, in welche zusätzliche Folientauchwände installiert wurden, 
um die Wasseraufenthaltszeit in der Stauwurzel zu erhöhen und damit die Phosphor-
Sedimentation zu fördern (PAUL 1995, PAUL et al. 1998).  
 
Das Einzugsgebiet der Talsperre ist relativ dicht besiedelt und wird zu 73 % landwirt-
schaftlich genutzt. Ende der 70er Jahre zeigte die Talsperre eutrophe Tendenzen auf-
grund der starken ackerbaulichen Nutzung des Einzugsgebietes mit hohen Einträgen 
von partikulärem Phosphat. Heute wird die Talsperre wie vor 1975 wieder als me-
sotroph eingestuft, hervorgerufen durch die rückläufige Phosphor-Belastung aufgrund 
der Verwendung phosphatfreier Waschmittel, der starken Verringerung der Viehhaltung 
im Einzugsgebiet (ULRICH 1998) und der pfluglosen Bearbeitung der im Einzugsgebiet 
liegenden landwirtschaftlichen Flächen. In der Talsperre Saidenbach zeigten sich keine 
Versauerungserscheinungen, da die Böden aufgrund der Kalkung durch landwirtschaft-
liche Betriebe und durch die relativ hohen Calcium-Gehalte des Grundgesteins (Gneis) 
gut gepuffert sind (UHLMANN 1994).  
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Da in der Talsperre Saidenbach seit Jahren Datenreihen zum Sedimentationsgeschehen 
(z. B. HORN & UHLMANN 1995, HORN & HORN 1996, HORN & HORN 2000), zu ero-
sionsbedingten Stoffeinträgen (z. B. ENGELHARDT 1996, SCHMIDT et al. 1996) und auch 
zur Sedimentbeschaffenheit (z. B. UHLMANN et al. 1995, 1997) aufgenommen wurden, 
gehört sie zu den am besten untersuchten Gewässern Europas. 
 
 
Abb. 2.5:  Luftaufnahme der Talsperre Saidenbach  
(Quelle: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) 
 
 
2.4 Die Talsperre Quitzdorf 
 
Die polytrophe Talsperre Quitzdorf (siehe Abb. 2.6) wurde im Jahre 1974 zur Brauch-
wasserbereitstellung, zum Hochwasserschutz und zur Schaffung eines Erholungs- und 
Badegewässers in Betrieb genommen. Sie hat neben dem größten Stauraum auch die 
größte Fläche der untersuchten Talsperren. Die Talsperre ist mit einer maximalen Tiefe 
von 9,3 m und einer mittleren Tiefe von 2,8 m das flachste der untersuchten Gewässer. 
Aufgrund der geringen Tiefe ist das Wasser ganzjährig durchmischt und zeigt auch in 
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den Sommermonaten keine stabile Schichtung. Das Einzugsgebiet der Talsperre besteht 
zu zwei Dritteln aus landwirtschaftlichen Nutzflächen und zu einem Drittel aus Wald-
flächen.  
 
Trotz des Baus einer Kläranlage zur Reduzierung des P-Eintrages in das Gewässer kam 
es in den letzten Jahren regelmäßig zu einem sommerlichen Massenwachstum von 




Abb. 2.6:  Luftaufnahme der Talsperre Quitzdorf  
(Quelle: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) 
 
UNTERSUCHUNGSMETHODEN 





3.1 Sedimententnahme und Porenwassergewinnung 
 
Sedimentproben wurden in etwa zweiwöchigem Abstand mit einem KAJAK-Sediment-
stecher der Firma UWITECH entnommen. Hierbei wurden die Probenahmetermine abge-
stimmt mit den Probenahmeterminen der Landestalsperrenverwaltung Sachsen, um die 
aus dem Sediment gewonnenen Daten mit den chemischen Parametern der Wasserbe-
schaffenheit vergleichen zu können. Die Sedimentkerne wurden gekühlt von der Tal-
sperre ins Labor transportiert und gekühlt aufbewahrt. Die obersten 5 cm der Sediment-
kerne wurden für die chemische Analyse in Schichten von je einem Zentimeter ge-
schnitten, für mikrobiologische Untersuchungen wurden die obersten 2 cm der Kerne in 
Schichten von 0,5 cm geschnitten. Um repräsentative Proben zu erhalten, wurden für 
die Untersuchung der chemischen Parameter 10 Kerne gepoolt, für die mikrobiologi-
schen Parameter wurden 2 Kerne gepoolt.  
 
Zur Gewinnung des Porenwassers wurden die abgetrennten Proben mit 20500 g zentri-
fugiert und mit Polysulfon-Filtern (HT-TUFFRYN-Membran 0,2 µm, PALL Corporation) 
filtriert. Für die Metallbestimmung wurden die Proben mit H2SO4 angesäuert, um ein 
Ausfällen zu vermeiden. 
 
Da in den Sommermonaten in der Talsperre Quitzdorf große Mengen an Microcystis-
Kolonien im Sediment vorhanden waren und sich das Porenwasser daher nicht filtrieren 
ließ, kamen hier Dialysesammler (Peeper) nach HESSLEIN (1976) zum Einsatz, welche 
etwa 3 Wochen im Sediment exponiert wurden. Das Kammervolumen des Dialyse-
sammlers betrug 10 ml, die Dialysemembran war dieselbe, wie sie auch zur Filtration 
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3.2 Chemische Untersuchungsmethoden 
 
3.2.1 Chemische Parameter im Porenwasser  
 
Die Analyseverfahren für die Bestimmung der chemischen Parameter im Porenwasser 
sind der folgenden Tabelle (Tab. 3.1) zu entnehmen. 
 




- photometrische Messung bei 665 nm mit Photometer U-
2000, HITACHI Ltd. (nach DIN 38405/D11-1) 
Alkalinität - Zugabe eines Mischindikators 




- TOC-Analyser DC 190, TEKMAR-DOHRMANN  
(nach DIN 38409-H3-1) 
Sulfat / Nitrat - Ionenchromatograph IC 20, DIONEX Corp. mit der Säule  
IonPac AS15 (mit ASRS Ultra-Supressor) 
Ammonium - photometrische Messung bei 655 nm mit Photometer U-
2000, HITACHI Ltd. (nach DIN 38406-5) 
pH-Wert - pH-Elektrode SenTix 61, Fa. WTW, pH-Messgerät pmX 
2000, Fa. WTW (nach DIN 38404-C5) 
Leitfähigkeit - Leitfähigkeits-Elektrode TetraCon 96-1,5, Fa. WTW, 
Leitfähigkeits-Messgerät LF 537, Fa. WTW  
(nach DIN 38404-C8) 
Al, Ca, Fe, Mn - ICP-AES nach DIN 38406-E22 
 
Die Freisetzungsrate wurde mit Hilfe des FICKschen Gesetzes aus den Konzentrations-
gradienten zwischen dem Wasser direkt über der Sedimentoberfläche und der ersten 
Zentimeterschicht des Sediments nach folgender Formel berechnet (BERNER 1980, 
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Ji = 2θ




mit  Ji: Diffusionsflux [µg*cm-2*s-1] 
 D: molekularer Diffusionskoeffizient [cm2*s-1] 
 ϕ: Porosität (dimensionslos, ignorierbar) 
 θ: Turtuosität (dimensionslos, θ  = 1) 
 
dz
dci : linearer Konzentrationsgradient [µg*cm-4] 
 
Diffusionskoeffizienten sind für verschiedene Ionen von FURRER & WEHRLI (1996) zu-
sammengestellt worden. Für die Berechnung der Phosphat- bzw. Ammonium-Freiset-
zung wurden die Diffusionskoeffizienten nach der folgenden Formel ermittelt (LI & 
GREGORY 1974, KROM & BERNER 1980): 
 
D (HPO42-) = 7,34 + 0,16 (T  25 °C) 
 
D (NH4+) = 19,8 + 0,4 (T  25 °C) 
 
mit  D: molekularer Diffusionskoeffizient [cm2*s-1] 
 T: Temperatur [°C] 
 
 
3.2.2 Chemische Parameter im Sediment 
 
Die chemischen Parameter im Sediment wurden nach den Methoden gemessen, welche 
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Tab. 3.2:  Verfahren zur Analyse des Sediments 
Parameter Analyseverfahren 
Trockenmasse - Trocknung bei 105 °C (nach DIN 38414-S2) 
Glühverlust - Trocknung bei 105 °C 
- Glühen bei 550 °C 
TP (Gesamt-Phosphor) - Trocknung bei 105 °C 
- Homogenisierung 
- Aufschluss mit K2S2O8 (nach STURM 1989, HUPFER 1993) 
Al, Ca, Fe, Mn - Trocknung bei 105 °C 
- Homogenisierung 
- Aufschluss mit Königswasser nach DIN 38414-S7 
- ICP-AES nach DIN 38406-E22 
Sulfid - Überführung in Zinkacetat zur Fixierung 




3.2.3 Profile von Redoxpotential und Sauerstoff 
 
An ungestörten Sedimentkernen wurden mit Hilfe von miniaturisierten Einstabmess-
ketten (KURT-SCHWABE-INSTITUT FÜR MESS- UND SENSORTECHNIK E.V. MEINSBERG) 
Redoxpotential und Sauerstoff gemessen. Die Sensoren wurden mit Hilfe eines Mikro-
manipulators in das Sediment eingeführt. Da bei der Messung des Redoxpotentials 
starke Schwankungen auftraten, wurde der Wert erst übernommen, als er für 10 s kon-
stant blieb.  
 
Das Redoxpotential (Eh) wurde auf einen pH-Wert von 7,0 normiert, um einen Ver-
gleich zwischen den Talsperren aufstellen zu können. Hierfür wurde die Gleichung nach 
NERNST verwendet (z. B. STUMM & MORGAN 1996): 
 




P-Fraktionierung (nach PSENNER) 
 25
3.2.4 P-Fraktionierung (nach PSENNER) 
 
Die Phosphorbindungsformen wurden mit Hilfe von sequentiellen Extraktionsverfahren 
bestimmt. Bei dieser Methode werden in einer bestimmten Abfolge verschieden wirk-
same Lösungsmittel eingesetzt, die Rückschlüsse auf die Bindungsintensität und somit 
auch auf das Freisetzungspotential und die Bioverfügbarkeit des Phosphors zulassen. 
Bei der Fraktionierung nach PSENNER et al. (1984) (geändert nach HUPFER & GÄCHTER 
1995) wurde das in Abb. 3.1 dargestellte Verfahrensschema verwendet.  
 
  1 g Frischsediment     
       
 2*25 ml BD (0,11M)      
       
  - 2*1 h schütteln  vereinigter - Filtration   
  - Zentrifugation Überstand - Belüftung Aliquot SRP/TP
       
  Rückstand     
       
 2*25 ml NaOH (1M)      
       
  - 2*16 h schütteln vereinigter - Filtration   
  - Zentrifugation Überstand - Neutralisation Aliquot SRP/TP
       
  Rückstand     
       
 2*25 ml HCl (0,5M)      
       
  - 2*16 h schütteln vereinigter - Filtration   
  - Zentrifugation Überstand - Neutralisation Aliquot SRP/TP
       
  Rückstand     
       
 25 ml HCl (0,5M)      
       
  Homogenisierung    TP 
 
Abb. 3.1:  Schema der fraktionellen Extraktion (PSENNER et al. 1984, geändert nach 
HUPFER & GÄCHTER 1995) (BD = Bicarbonat/Dithionit) 
 
Nach dem Fraktionierungsschema nach PSENNER et al. (1984) erfolgt der erste Extrak-
tionsschritt mit 1 M NH4Cl, um das labil an Oberflächen, vor allem an Calciumcarbo-
nate adsorbierte Phosphat zu gewinnen. Es zeigte sich jedoch in Voruntersuchungen, 
dass diese Fraktion in den untersuchten Talsperrensedimenten vernachlässigbar gering 
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war und somit für weitere Untersuchungen ausgelassen werden konnte. Wie aus Abb. 
3.1 ersichtlich ist, wurde das feuchte Sediment zuerst zweimal für eine Stunde mit einer 
BD-Lösung (Bicarbonat/Dithionit, 20 g Natriumdithionit und 9,24 g Natriumhydrogen-
carbonat auf 1000 ml aqua dest.) geschüttelt und anschließend für 5 Minuten bei 
10.000 U/min zentrifugiert. Mit dem Rückstand wurde analog verfahren, allerdings mit 
veränderten Extraktionsmitteln und -zeiten. Dieser wurde zweimal für 16 h mit 1 M 
NaOH und danach zweimal für 16 h mit 0,5 M HCl geschüttelt. Der Rückstand der 
letzten Fraktion wurde für eine Minute mit einem Vortexer homogenisiert und unter 
Rühren in ein verschließbares Plastikgefäß überführt. Aus dieser sogenannten Rest-
HCl-Fraktion wurde der TP-Gehalt bestimmt. 
 
Der Überstand aus den jeweiligen Fraktionen wurde filtriert (Membranfilter mit 
0,45 µm, Fa. QUALILAB); aus dem Aliquot wurde SRP photometrisch gemessen (siehe 
Kap. 3.2.1., Tab. 3.1). Hierbei war zu beachten, dass die NaOH-Fraktion vorher mit 
Schwefelsäure und die HCl-Fraktion mit NaOH neutralisiert werden mussten, sodass 
die Endlösung einen pH-Wert im Bereich von 2 - 10 aufwies. Außerdem wurden vor der 
SRP-Messung 5 ml der BD-Fraktion mit 1 ml EDTA versetzt, mit 4 ml destilliertem 
Wasser aufgefüllt und anschließend für ca. 30 min belüftet, um H2S auszutreiben und 
ein Ausfällen von FeS zu vermeiden.  
 
Im Aliquot wurde neben dem SRP- auch der TP-Gehalt der jeweiligen Fraktion be-
stimmt. Dabei wurden 2 ml der Probe mit 3 ml destilliertem Wasser verdünnt, mit 
0,25 ml Kaliumperoxodisulfat (K2S2O8, 0,2 M) versetzt und für 1,5 h bei 125 °C auto-
klaviert. Nachdem die Probe abgekühlt war, wurde der TP wiederum als SRP photome-
trisch bestimmt, wobei bei der NaOH- und HCl-Fraktion wieder der pH-Wert eingestellt 
werden musste.  
 
Die einzelnen P-Fraktionen, die mit den jeweiligen Lösungsmitteln extrahiert werden, 
weisen bestimmte Besonderheiten hinsichtlich ihrer Bindungs- und Rücklösungseigen-
schaften (siehe Tab. 3.3) auf. Außerdem wird in jeder Fraktion zwischen molybdatreak-
tivem (SRP) und nicht reaktivem Phosphor (NRP) unterschieden, was in erster Nähe-
rung eine Differenzierung von organischen und nicht organischen Phosphaten in jeder 
Fraktion erlaubt.  
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Tab. 3.3:  Eigenschaften der einzelnen P-Fraktionen (nach HUPFER 1995) 
(BD = Bicarbonat/Dithionit, SRP = löslicher reaktiver Phosphor, 
NRP = nicht reaktiver Phosphor) 
Extraktionsmittel P-Bindungsform 
NH4Cl SRP/NRP - im Interstitialwasser befindlicher Phosphor 
- labil an Oberflächen adsorbierte Phosphate, vor allem an 
Calciumcarbonate 
SRP - unter reduzierenden Bedingungen lösliche Phosphate 
- an Eisenhydroxide und Manganverbindungen gebundene Phos-
phate 
BD 
NRP - organischer Anteil 
SRP - an Oberflächen von Metalloxiden (Fe, Al) gebundene Phos-
phate, die gegen OH--Ionen austauschbar sind 
- in Basen lösliche Phosphate 
NaOH 
NRP - Phosphor in Mikroorganismen und Detritus 
- huminstoffgebundene Phosphate 
- Polyphosphate 
SRP - carbonatische Anteile und Apatit-Phosphor HCl 
NRP - säurelabiler organischer Phosphor 
Rest-P TP - refraktärer organischer Phosphor 
 
Es kann davon ausgegangen werden, dass sich der potentiell mobile und damit biover-
fügbare Phosphor vor allem aus dem labilen Phosphor (NH4Cl-P) und dem reduktiv 
löslichen Phosphor (BD-P) zusammensetzt (SØNDERGAARD et al. 1993, ANDERSEN & 
RING 1999, PERKINS & UNDERWOOD 2001). Die BD-Fraktion ist sehr spezifisch für die 
eisengebundenen Phosphate und hat für das Freisetzungspotential und damit auch für 
die Bioverfügbarkeit eine große Bedeutung (NÜRNBERG 1988, SAGER 1988, JENSEN & 
THAMDRUP 1993). Da in den meisten Sedimenten anaerobe Bedingungen herrschen, 
lässt sich das Freisetzungspotential vor allem nach der Löslichkeit des Phosphors bei 
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3.2.5 Gelchromatographie mit UV- und DOC-Detektion (nach HUBER & FRIMMEL) 
 
Dieses Verfahren (LCOCD - Liquid Chromatography with UV- and Organic Carbon 
Detection) dient der Charakterisierung von hydrophilen organischen Wasserinhaltsstof-
fen. Mit dieser Methode ist es möglich, den Summenparameter DOC in verschiedene 
Molekülgrößenfraktionen zu separieren und damit die Anteile der Stoffgruppen Poly-
saccharide, Huminstoffe und niedermolekulare Säuren zu analysieren (HUBER & 
FRIMMEL 1991, HUBER & FRIMMEL 1996).  
 
Die Inhaltsstoffe des Porenwassers wurden mittels SEC (Size Exclusion Chromatogra-
phy) in verschiedene Fraktionen aufgeteilt und mittels UV-Detektion (254 nm) hin-
sichtlich ihrer Aromatizität charakterisiert (HAITZER et al. 1999). Hierbei werden die 
Verbindungen mit den größten Molekülen zuerst detektiert. Die Moleküle mit einem 
hohen UV-aktiven Anteil verfügen im allgemeinen auch über eine hohe Aromatizität. 
Die DOC-Fraktionen wurden in einem UV-Dünnfilmreaktor (Fa. GRÄNZEL, Wellen-
länge 185 nm) oxidiert und anschließend mittels IR-Detektion quantifiziert (SACHSE et 
al. 2001). 
 
Nach einer Elutionszeit von ca. 25  30 min wird die Polysaccharid-Fraktion (PS) de-
tektiert. Diese besteht aus hochmolekularen Kohlehydraten, welche meist gut biologisch 
abbaubar sind. Die fehlende UV-Aktivität lässt auf gesättigte Kohlenstoffbindungen 
schließen. Die Fraktion der Huminstoffe (HS) wird nach 37 min detektiert. Die Humin-
stoffe (Huminsäuren, Fulvosäuren) sind UV-aktiv aufgrund von größeren Anteilen an 
aromatischen Verbindungen und meistens schlecht biologisch abbaubar. Die dritte 
Hauptgruppe, welche nach 46 min gemessen werden kann, besteht aus niedermolekula-
ren organischen Säuren (NMS), welche bei geringer UV-Aktivität aufgrund des hohen 
Sättigungsgrades weitgehend bioverfügbar sind. 
 
Neben den drei organischen Hauptfraktionen wird noch die Gruppe der mineralischen 
Kolloide detektiert (nach 26 min Elutionszeit). Diese Gruppe wird nur bei der UV-De-
tektion gefunden und repräsentiert stark negativ geladenes, mineralisches, hochmole-
kulares bis partikuläres Material (z. B. Eisen- und Aluminiumoxide). 
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3.3 Biologische Untersuchungsmethoden 
 
3.3.1 Gesamtzellzahlen der Bakterien 
 
Zur Bestimmung der Gesamtzellzahlen kam der Farbstoff SYTOX-Green (MOLECULAR 
PROBES, Inc.) zur Anwendung, welcher sich in die Helixstruktur der DNA einlagert und 
damit alle lebensfähigen Zellen markiert. Neben aktiven Bakterien werden somit auch 
intakte Zellen angefärbt, welche inaktiv sind. 
 
Die Sedimentproben wurden mit Formaldehyd (Endkonzentration 3,7 %) fixiert, mit 
Ultraschall homogenisiert (2*20 s, 50 % von 30 W, SONOPULS HD70 mit einer MS73-
Sonde, Fa. BANDELIN ELECTRONIC), stark verdünnt (1:2000) und mit ISOPORE-Filtern 
(0,2 µm, MILLIPORE, Inc.) filtriert. Die Proben wurden anschließend mit dem Fluores-
zenzfarbstoff SYTOX-Green in einer Konzentration von 1 µmol/l angefärbt und für 
30 min bei 4 °C im Dunkeln inkubiert. Die Filter wurden auf einem Objektträger in 
CITIFLUOR (CITIFLUOR Ltd.) eingebettet. Die Auswertung erfolgte an einem Epifluores-
zenzmikroskop AXIOSKOP (Fa. ZEISS) mit einem 100er Objektiv PLAN NEOFLUAR bei 
1000facher Vergrößerung. Die dabei eingesetzte Filterkombination bestand aus einem 
Anregungsfilter BP 450/40, einem Farbteiler FT 510 und einem Emissionsfilter 515/50. 
Von jeder Sedimentprobe wurde jeweils die Bakterienzahl von 2 Membranfiltern be-
stimmt, wobei jeweils 20 Zählfelder ausgezählt wurden. 
 
 
3.3.2 Microcystis im Sediment 
 
Zur Bestimmung der Zellzahl von Microcystis wurde ca. 1 g Frischsediment 1:100 ver-
dünnt, 1 min mit Ultraschall homogenisiert (SONOPULS HD70 mit einer MS73-Sonde, 
Fa. BANDELIN ELECTRONIC) und mit ISOPORE-Filtern (0,2 µm, MILLIPORE, Inc.) filtriert. 
Anschließend wurden die autofluoreszierenden Microcystis-Zellen unter dem Epifluo-
reszenzmikroskop mit einem 63er Objektiv mit einem DAPI-Filtersatz (G 365, FT 395, 
LP 420) ausgezählt. Es wurden jeweils die Microcystis-Zellzahl von 2 Filtern und 20 





cystis-Biovolumen wurde als Kugelvolumen, ausgehend von dem jeweiligen Zell-
durchmesser, bestimmt. 
 
Zur Bestimmung des P-Gehaltes der Microcystis-Zellen wurden die Sedimentproben 
zentrifugiert, sodass der größte Teil der relativ leichten Microcystis-Zellen mit dem 
Überstand abdekantiert werden konnte. Der Überstand wurde durch eine Gaze mit 1 µm 
Porenweite filtriert, anschließend wurden die Microcystis-Zellen vom Filter abgenom-
men und getrocknet. Der P-Aufschluss von Microcystis erfolgte analog zu dem TP-Auf-
schluss des Trockensediments mit Kaliumperoxodisulfat, sodass schließlich der P-Ge-





In den Frischsedimenten wurden die Aktivitäten der Esterasen, beta-Glucosidasen, 
Phosphatasen und L-Alanin-Aminopeptidasen fluorimetrisch bestimmt (nach OBST 
1995, MARXSEN et al. 1998). Hierbei erfolgte eine Anpassung der Substrat-Konzentra-
tionen, nachdem für jedes Enzym eine Kinetik aufgenommen wurde (persönliche Infor-
mation WOBUS). 
 
Es erfolgte eine Aufschlemmung der Sedimentproben in steriler NaCl-Lösung (0,14 M), 
Einwaage ca. 1 g + 5 ml NaCl, die daraufhin mittels Ultraschall (15 s mit 50 % Energie) 
homogenisiert wurde. Von dieser Suspension (Verdünnung ca. 1:6) wurde eine 1:20 
Verdünnung ebenfalls mit steriler NaCl-Lösung (0,14 M) vorgenommen. 
 
Von dieser Verdünnung wurden jeweils 0,3 und 0,5 ml in den Testansätzen eingesetzt 
und mit NaCl jeweils auf 3 ml aufgefüllt. Der Enzymtest wurde mit der Substratzugabe 
gestartet und nach 2 verschiedenen Inkubationszeiten durch Zugabe eines Puffers und 
Zentrifugation (10 min, 6 °C, 7000 g) beendet. Hierbei wurden für die Esterase- und 
Aminopeptidasetests jeweils 0,5 ml HEPES-Puffer und für die Phosphatase- und beta-
Glucosidasetests jeweils 0,7 ml Glycinpuffer zugegeben. In Tab. 3.4 sind die verwen-






Tab. 3.4:  Reagenzien zur Durchführung der Enzymtests 
Reagenz Lösungsmittel Bemerkungen 
1. Substrate:   
Fluoresceindiacetat (FDA) Aceton - bei 18 °C monatelang haltbar 
L-Alanin-4-Methoxy-beta-
Naphthylamid (Alanin-MNA) 
Methanol - bei 18 °C monatelang haltbar 
Methylumbelliferyl-Phosphat 
(MUF-Phosphat) 





 + aqua dest. (1:1) 
- Ultraschall-Homogenisierung 
- Substrat muss immer frisch 
angesetzt werden 




aqua dest. - 2,38 g auf 100 ml = 0,1 M 
- mit NaOH (0,1 M) auf pH 7,5 
einstellen 
Glycin aqua dest. - 0,75 g + 0,58 g NaCl = 0,1 M 
- mit NaOH auf pH 10 einstellen
 
Für jede Probe wurde ein Probenblindwert angesetzt, der 0,5 ml der Verdünnung ent-
hielt und anstelle der Substratlösung mit der entsprechenden Menge des jeweiligen Lö-
sungsmittels versetzt wurde. Anschließend wurden die Extinktionen mittels eines Fluo-
reszenzphotometers bei der entsprechenden Anregungs- und Emissionswellenlänge be-
stimmt. Die Untersuchungsbedingungen sind aus Tabelle 3.5 ersichtlich. 
 
Die Konzentration des gebildeten Fluoreszenzfarbstoffes wurde mit Hilfe der aus der 
Messung der Standardreihe resultierenden Kalibrationsgerade in ng je Testansatz er-
mittelt. Von diesem Ergebnis wurden die Werte, die dem gemessenen Blindwert und 
dem jeweiligen Probenblindwert entsprechen, subtrahiert. Durch Einbeziehung der In-
kubationszeit, des eingesetzten Probevolumens, der Probenverdünnung und des Mole-
kulargewichts der Substanz wurde der enzymatische Umsatz in nmol/h/(ml Auf-

















Esterase FDA 0,2 / 0,05 HEPES 20 °C 485 /510 
L-Alanin-
Aminopeptidase 
L-Alanin-MNA 5 / 0,05 HEPES 30 °C 360 / 440 










Die Bestimmung der mikrobiellen Sedimentatmung erfolgte nach DIN 19737 mit ge-
ringfügigen Modifikationen. Hierbei wurden 5 ml der Sedimentprobe des Horizontes 
0-1 cm in einem geschlossenen Glasgefäß (d = 2,5 cm, h = 7,5 cm) bei einer konstanten 
Temperatur von 20 °C für 5 Tage inkubiert. Mittels eines Relativdrucksensors 
(BSB/BOD-Sensomat-System, AQUALYTIC GmbH) wurde der Sauerstoffverbrauch be-
stimmt. Die Messungen wurden jeweils als Doppelbestimmung angesetzt und für je-





Das Denitrifikationspotential wurde mit der Acetylen-Blockierungs-Technik bestimmt. 
Hierbei wirkt das Acetylen als Inhibitor für die N2O-Reduktase, sodass die Reduktion 
des Distickstoffmonoxids gehemmt wird und sich dieses in der Gasphase akkumuliert. 
Folglich kann das Denitrifikationspotential durch die gaschromatographische Messung 
des Distickstoffmonoxids gemessen werden (BALDERSTON et al. 1976, YOSHINARI & 
KNOWLES 1976). 
 
Die Messung erfolgte an einem Gaschromatographen mit ECD (electron caption detec-
tor) (GC 17, SHIMADZU GmbH Deutschland), welcher mit einer gepackten Säule 
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(PORAPAK N, Länge: 6 inch, Innendurchmesser: 2 mm) ausgestattet war. Die Messung 
erfolgte isotherm mit einer Injektortemperatur von 60 °C, einer Ofenrauminnentempe-
ratur von 50 °C und einer Detektortemperatur von 300 °C. Vor der gaschromatischen 
Messung wurden die Sedimentproben zur Einstellung anaerober Bedingungen zweimal 
mit Stickstoff und anschließend einmal mit Acetylen gespült, um die Hemmung der 
N2O-Reduktase einzuleiten. 
 
Es wurde jeweils ca. 1 ml des Sedimentes eingewogen. Anschließend wurden die Pro-
ben mit einer Substratlösung versetzt, welche aus 0,25 ml Kaliumnitrat (400 mgN/l), 
0,25 ml Natriumacetat (1gC/l) und 0,5 ml PBS bestand. Durch die Zugabe dieser Sub-
stratlösung konnte sichergestellt werden, dass in allen Proben ausreichend Nitrat vor-
handen war, sodass mit dieser Messung nicht die aktuelle, sondern die potentielle De-





3.4.1 Zugabe von Sulfat und Nitrat 
 
Die Sedimentkerne wurden in den Sedimentröhren belassen (d = 6 cm), und anschlie-
ßend wurde das Volumen des überstehenden Wassers angeglichen. Im überstehenden 
Wasser wurden mit einer Na2SO4-Lösung Sulfat-Endkonzentrationen von 200 mg/l 
bzw. 400 mg/l eingestellt. Für einen anderen Versuchsansatz wurde das überstehende 
Wasser mit einer NaNO3-Lösung versetzt, sodass eine Nitrat-Endkonzentration von 
20 mgN/l bzw. 40 mgN/l entstand. Für jeden Versuch wurden unbehandelte Parallelen 
angesetzt. Die Sedimentkerne wurden bei 20 °C inkubiert und wöchentlich beprobt, 
indem ca. 10 ml des überstehenden Wassers entnommen und hinsichtlich der SRP-Kon-
zentration untersucht wurden. Zusätzlich wurde mittels Mikrosonden das Redoxpoten-
tial in den verschiedenen Sedimenttiefen ermittelt. 
 
 
3.4.2 Zugabe von Aluminium 
 
Die intakten Sedimentkerne wurden wieder so behandelt, dass sie alle das gleiche Vo-





sung [1 gAl/l] angesetzt, von der jeweils 20 ml, 35 ml und 50 ml in das überstehende 
Wasser direkt über der Sedimentoberfläche gegeben wurden, was in einer Aluminium-
Zugabe von 0,7 mg/cm3, 1,2 mg/cm3 und 1,8 mg/cm3 resultierte. Zusätzlich wurde eine 
Probe ohne Aluminium-Zugabe angesetzt. Die Sedimentkerne wurden bei 20 °C inku-
biert. Wöchentlich wurden etwa 10 ml des überstehenden Wassers entnommen und auf 
den SRP-Gehalt untersucht. Nach 4 Wochen wurden die Kerne abgetrennt und eine P-
Fraktionierung nach PSENNER et al. (1984) durchgeführt.   
 
In einem zweiten Versuchsansatz wurden etwa 1 ml einer Sedimentprobe (0-2 cm) in 
ein Zentrifugenröhrchen gefüllt, mit 2 ml, 4 ml, 6 ml, 8 ml und 10 ml einer Al2(SO4)3-
Lösung [1 gAl/l] versetzt und mit aqua dest. jeweils auf 10 ml aufgefüllt, sodass die 
resultierenden Aluminium-Zugaben 2 mg/gFS, 4 mg/gFS, 6 mg/gFS, 8 mg/gFS und 
10 mg/gFS betrugen. Ein Kontroll-Probenansatz wurde nur mit 10 ml aqua dest. be-
handelt. Diese Suspension wurde für ca. 15 min bei 20 °C geschüttelt und anschließend 
zentrifugiert. Mit dem Sedimentrückstand wurde wiederum eine P-Fraktionierung nach 
PSENNER et al. (1984) durchgeführt.  
 
 
3.5 Statistische Analysen 
 
Die statistische Auswertung der Messergebnisse erfolgte mit dem Programm STA-
TISTICA 5.0 (SYNTHSOFT, Inc.). Hierbei kamen verschiedene Programm-Module zur 
Anwendung, beispielsweise U-Tests, ANOVA und Cluster-Analysen. Die Darstellung 
und Berechnung der Korrelationen erfolgte größtenteils mit dem Programm EXCEL 
2000 (MICROSOFT, Inc.). 
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4 ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
 
4.1 Die Abhängigkeit der Sediment- und Porenwasser-Zusammensetzung von 
der Trophie 
 
4.1.1 Phosphor  
 
Die SRP-Konzentrationen unterhalb der Sedimentoberfläche erhöhten sich mit dem 
Trophiegrad (siehe Abb. 4.1) und zeigten signifikante Unterschiede zwischen den ein-
zelnen Talsperren (p < 0,05), außer zwischen den oligotrophen Talsperren Neunzehn-
hain I und Muldenberg. So betrug beispielsweise die maximale SRP-Konzentration des 
Porenwassers in der oligotrophen Talsperre Neunzehnhain I 0,1 mg/l, während in der 
polytrophen Talsperre Quitzdorf Werte bis zu 5,2 mg/l nachweisbar waren. Diese ex-

















Neunzehnhain Muldenberg Saidenbach Quitzdorf
 
Abb. 4.1:  mittlere SRP-Konzentration im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
 
Besonders in den Talsperren mit höherem Trophiegrad waren starke saisonale Schwan-
kungen nachweisbar (Abb. 4.2). In den Talsperren Saidenbach und Quitzdorf erhöhte 
sich die SRP-Konzentration während der Sommermonate, hervorgerufen durch den 
starken Eintrag von Phytoplanktonbiomasse und höhere Gewässertemperaturen, welche 
sich wiederum auf die mikrobielle Abbauaktivität und die Intensität der Diffusionspro-
zesse im Sediment auswirkten. 
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0,00            0,05            0,10
0,01            0,06            0,11    
0,02            0,07            0,12
0,03            0,08            0,13    











































0,00            1,25            2,50 
0,25            1,50            3,50   
0,50            1,75            4,50
0,75            2,00            5,50     
1,00            2,25                         
 
Abb. 4.2:  SRP-Konzentrationen [mg/l] im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
im Jahresverlauf 
 
Die Unterschiede in den Konzentrationen unterhalb der Sedimentoberfläche und die 
daraus resultierenden unterschiedlichen Konzentrationsgradienten wirken sich auch auf 
die Phosphor-Freisetzungsraten an der Sediment-Wasser-Grenze aus. Betrachtet man 
die P-Einträge in die Talsperren (Abb. 4.3), so ist erkennbar, dass diese dem jeweiligen 
Trophiegrad entsprechen. Die Talsperre Quitzdorf zeigt den höchsten P-Gesamteintrag. 
Dieser beträgt hier 11.705 kgP/a, wogegen in die oligotrophe Talsperre Neunzehnhain I 
nur 24 kgP pro Jahr eingetragen werden. Die erhöhten P-Einträge bei den Talsperren 
mit den höheren Trophiegraden ergeben sich einerseits aus der P-Belastung aus den 
Einzugsgebieten, da hier ein höherer Anteil an landwirtschaftlicher Nutzfläche vor-
handen ist als bei den Talsperren mit niedrigerer Trophie. Andererseits wird bei der po-
lytrophen Talsperre Quitzdorf ein erheblicher Anteil der Gesamteinträge an Phosphor 
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durch das Sediment hervorgerufen (siehe Abb. 4.3). In Quitzdorf ist der interne Eintrag 
aus dem Sediment mit 8.800 kg/a etwa dreimal so hoch wie der externe mit 2.900 kg/a. 
Somit hat das Sediment in Quitzdorf einen großen Anteil an dem Eutrophierungsgrad 
der Talsperre und sollte für eventuelle Sanierungskonzeptionen mit betrachtet werden.  
 
Der starke Einfluss des Sediments in der Talsperre Quitzdorf ist ein typisches Phäno-
men, welches bei Flachgewässern auftritt. Hier ist der Wasserkörper meist stark durch-
mischt und in den Sommermonaten bis zum Grund erwärmt, sodass durch die erhöhten 
Temperaturen die mikrobiellen Prozesse und die Diffusion aus dem Sediment verstärkt 
werden. Außerdem werden durch die fehlende Schichtung in Flachgewässern die Nähr-
stoffe sehr schnell in die euphotische Zone transportiert, wo sie von Algen genutzt wer-





























Gesamteintrag Sediment (SRP) Einzugsgebiet (TP)
 
Abb. 4.3:  P-Einträge in die untersuchten Talsperren aus dem Einzugsgebiet (Rohda-
ten: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) und aus dem Se-
diment 
 
Setzt man die P-Freisetzung mit den TP-Konzentrationen im Epilimnion in Beziehung, 
so zeigt sich eine signifikante Korrelation, welche während der Sommermonate bzw. 
während der Sommerstagnation besonders deutlich ist (siehe Abb. 4.4). Somit ist ein 
eindeutiger Zusammenhang zwischen der SRP-Konzentration im Sediment und der TP-
Konzentration im Wasserkörper nachweisbar. Dieser ist durch den mikrobiellen Abbau 
des phosphathaltigen Detritus im Sediment erklärbar, welcher sich bei hohen Phosphat-
Konzentrationen im Wasserkörper durch verstärktes Algenwachstum bildet und somit 
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zur Bildung und Freisetzung von algenverfügbarem SRP aus dem Sediment führt. An-
dererseits wird auch der TP-Gehalt im Wasserkörper durch die SRP-Freisetzung aus 
dem Sediment beeinflusst. Gerade bei flachen Gewässern wie Quitzdorf wird durch den 
Eintrag von algenverfügbarem Phosphat aus dem Sediment auch der TP-Gehalt des 
Wasserkörpers erhöht, da dieser neben gelöstem Phosphor (SRP) auch den partikulären 



































Abb. 4.4:  exponentielle Korrelation der SRP-Freisetzung und der TP-Konzentration 
im Epilimnion der untersuchten Talsperren während der Sommermonate 
(r = 0,89) und während der Vollzirkulation (r = 0,55) 
 
Vergleicht man die TP-Gehalte der Sedimente der untersuchten Talsperren (siehe 
Abb. 4.5), so lassen sich nur geringe Unterschiede zwischen den Trophiegraden erken-
nen. Die Talsperre Muldenberg zeigte hier die geringsten Werte mit einem mittleren 
TP-Gehalt von 2,3 mg/gTS und die Talsperre Quitzdorf die höchsten mit einem mittle-
ren TP-Gehalt von 3,5 mg/gTS. Allen untersuchten Talsperren ist gemeinsam, dass die 
TP-Gehalte im obersten Sedimentzentimeter um ca. 10 % geringer sind als in den tiefe-
ren Schichten, was vermutlich durch die geringeren Trockenmasse-Gehalte einerseits 
und andererseits dadurch hervorgerufen wird, dass besonders diese Zone einem Lea-
ching ausgesetzt ist. Beim Vergleich der TP-Gehalte im Sediment mit den SRP-Kon-
zentrationen im Porenwasser und den daraus resultierenden P-Freisetzungsraten ließ 
sich keine signifikante Korrelation feststellen. Somit konnte die Annahme von 
UHLMANN et al. (1997) bestätigt werden, dass die P-Freisetzung nicht oder nur gering-
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fügig durch den TP-Gehalt im Sediment beeinflusst wird, welcher sich dadurch schlecht 















Neunzehnhain Muldenberg Saidenbach Quitzdorf
 
Abb. 4.5:  TP-Gehalte im Sediment der untersuchten Talsperren 
 
Um den Phosphor im Sediment hinsichtlich der Löslichkeit und der daraus resultie-
renden Freisetzbarkeit aus dem Sediment näher zu untersuchen, wurde der Gesamtphos-
phor im Sediment durch ein sequentielles Extraktionsverfahren in verschiedene Fraktio-
nen unterteilt (PSENNER et al. 1984).  
 
Beim Vergleich der P-Fraktionen waren eindeutige Unterschiede zwischen den Talsper-
ren nachweisbar, insbesondere bei der reduktiv löslichen, an Eisen gebundenen BD-
Fraktion und der reduktiv unlöslichen, an Aluminium gebundenen NaOH-SRP-Fraktion 
(siehe Abb. 4.6). So stiegen die Gehalte der BD-Fraktion mit dem Trophiegrad an. Bei-
spielsweise zeigte sich in der oligotrophen Talsperre Neunzehnhain I ein mittlerer pro-
zentueller Anteil von 7 %, wogegen in der polytrophen Talsperre Quitzdorf bis zu 50 % 
nachweisbar waren. Andererseits war eine eindeutige Verringerung der stabilen NaOH-
SRP-Fraktion mit steigendem Trophiegrad erkennbar, in Neunzehnhain I konnten bei 
dieser Fraktion ca. 55 %, in Quitzdorf dagegen nur ca. 21 % gemessen werden. Diese 
metallgebundenen P-Fraktionen zeigten enge Zusammenhänge mit den Metallgehalten 
(siehe Kap. 4.1.5).  
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BD NaOH-SRP NaOH-NRP HCl Rest-P  
Abb. 4.6:  P-Fraktionen im Sediment der untersuchten Talsperren 
 
Die NaOH-NRP-Fraktion repräsentiert den biologisch gebundenen Phosphor. Dieser 
enthält neben organischem Phosphor in der Form von Polysacchariden, Nukleinsäuren, 
Phospholipiden (SOMMERS et al. 1972, UHLMANN et al. 1990) und an Huminstoffe ge-
bundenem Phosphor (SOMMERS et al. 1972, KLAPWIJK et al. 1982, PETTERSSON 1986) 
auch anorganische Polyphosphate (UHLMANN et al. 1990). Bei der NaOH-NRP-Frak-
tion, von der angenommen wird, dass sie hauptsächlich autochthonen Ursprungs ist 
(PENN et al. 1995), zeigten sich ebenfalls Unterschiede zwischen den Talsperren. So 
waren die Anteile dieser Fraktion in den Talsperren mit erhöhtem Trophiegrad gering-
fügig größer. In Quitzdorf konnten hierbei Anteile von ca. 32 % nachgewiesen werden, 
während sie in Neunzehnhain I im Mittel nur 18 % betrugen.  
 
Die erhöhten Anteile des biogenen Phosphors werden bei der Talsperre Quitzdorf 
höchstwahrscheinlich durch den hohen Gehalt an Microcystis-Zellen im Sediment 
hervorgerufen, die zum Teil Poly-P-Granula enthalten. Neben Microcystis sind auch 
viele Algen und Bakterien in der Lage, Phosphat unter aeroben Bedingungen aufzuneh-
men und als Poly-P intrazelullär zu speichern (DARLEY 1982, HUPFER & UHLMANN 
1991). Nach DAVELAAR (1993) ist der Poly-P-Metabolismus entscheidend für das 
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Überleben und das Wachstum von Bakterien unter den wechselnden Redoxbedingun-
gen, welche an der Sediment-Wasser-Kontaktschicht vorkommen. Das Poly-P wird wie-
der freigesetzt, wenn das Milieu anoxisch wird und kann so zu einer P-Freisetzung aus 
dem Sediment führen (z. B. DEINEMA et al. 1985, WENTZEL et al. 1991, GÄCHTER & 
MEYER 1993, GOEDKOPP & PETTERSSON 2000). Somit kann neben der reduktiv lös-
lichen BD-Fraktion auch die biologisch gebundene NaOH-NRP-Fraktion als potentiell 
löslich angesehen werden und als Eutrophierungsparameter gelten. 
 
 
4.1.2 Redoxpotential, pH-Wert im Porenwasser 
 
Betrachtet man den saisonalen Verlauf des Redoxpotentials im Porenwasser (siehe 
Abb. 4.7), so ist erkennbar, dass bei den Talsperren Muldenberg, Saidenbach und 
Quitzdorf ein sommerliches Minimum auftritt, welches in Saidenbach am ausgepräg-
testen ist, hier allerdings in tieferen Schichten (ca. 2-3 cm). So betrug das minimale Re-
doxpotential in Muldenberg -74 mV, in Saidenbach -282 mV und in Quitzdorf 
-225 mV. Die Talsperre Neunzehnhain I zeigt im gesamten Jahresverlauf positive Werte 
(Minimum 27 mV, Maximum 84 mV). Neben den Minima im Sediment der Talsperren 
Saidenbach und Quitzdorf kann man erkennen, dass das Redoxpotential in der Talsperre 
Quitzdorf auch in den übrigen Monaten sehr niedrig ist, während in den anderen 





































































































































































Abb. 4.7:  Redoxpotential [mV] im Sediment der untersuchten Talsperren im Jahres-
verlauf 
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Nach dem vertikalen Verlauf des Redoxpotentials in Sedimenten können diese in drei 
verschiedene Redoxzonen unterteilt werden (z. B. KRISTENSEN 2000): 
 
 Oxische Zone: Eh > 400 mV 
 Suboxische Zone: 0 < Eh < 400 mV 
 Reduzierte Zone: Eh < 0 mV 
 
In einem natürlichen System ist es jedoch sehr schwierig, die Werte des Redoxpoten-
tials zu interpretieren. Bei Redoxmessungen wird von der Annahme ausgegangen, dass 
sich das Redoxsystem im Gleichgewicht befindet und einzelne Reduktionen oder Oxi-
dationen bei einem bestimmten Eh-Wert ablaufen. In den allermeisten Fällen laufen 
jedoch viele verschiedene Reaktionen parallel ab, und das Redoxsystem befindet sich 
nicht im Gleichgewicht. Außerdem gestaltet sich die Bestimmung des Redoxpotentials 
relativ problematisch, weil die Messung sehr störanfällig ist und sich im Sediment viele 
Mikrohabitate bilden, welche die Werte verfälschen können. So können beispielsweise 
in oxischen Sedimenten durch die Ausscheidungen des Makrozoobenthos Pellets ent-
stehen, welche anaerobe Mikrohabitate darstellen, in denen reduktive Prozesse wie De-
nitrifikation und Sulfatreduktion ablaufen (z. B. JØRGENSEN 1977, JAHNKE 1985, 
BRANDES & DEVOL 1995). 
 
Deshalb erscheint es sinnvoller, die Werte des Redoxpotentials als erste Indizien für die 
im Sediment ablaufenden Redoxvorgänge zu betrachten und den Redoxzustand des Se-
dimentes durch die Endprodukte der Redoxreaktionen (siehe Tab. 4.1) zu definieren. So 
kann man die suboxische Zone als die Zone definieren, welche unmittelbar unterhalb 
der vom Sauerstoff geprägten oxischen Zone liegt und in der die Reduktion von anor-
ganischen Substanzen wie Nitrat, Eisen- und Manganoxiden beginnt, und wo diese 
Verbindungen folglich noch in hohen Konzentrationen vorhanden sind (JØRGENSEN 
1983). In dieser Zone sind die Konzentrationen von Sauerstoff und Sulfid extrem 
niedrig (MURRAY 1989, JØRGENSEN 1991).  
 
Die bakterielle Reduktion von Sulfat zu Sulfid findet erst in der reduzierten Zone statt 
(z. B. CHANTON et al. 1987). Das gebildete Sulfid liegt entweder gelöst als freies Sulfid 
oder als kristallines Eisen- bzw. Mangansulfid vor. Die Methanbildung findet ebenfalls 
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unter stark reduktiven Bedingungen statt. Wenn im Hypolimnion eines Gewässers stark 
reduktive Bedingungen vorherrschen und der gesamte Sauerstoff verbraucht ist, kann 
die suboxische Zone des Sedimentes verschwinden und freies Sulfid in den Wasser-
körper gelangen (STIGEBRANDT & WULFF 1987, KEMP et al. 1992). 
 
Tab. 4.1:  mittleres Redoxpotential für mikrobielle Reduktionsprozesse im Sediment 
(nach LERMAN 1978, SCHWOERBEL 1987, KRISTENSEN 2000) 
oxidierte Verbindung reduzierte Verbindung Redoxpotential EhpH7 (mV) 
 Mn(IV) (s)  Mn(II) (gel.)  400 
 NO3-  N2 (g)  300 
 Fe(III) (s)  Fe(II) (gel.)  200 
 SO42-  S2- -100 
 CO2 (g)  CH4 (g) -150 
 
Aus Abb. 4.7 ist erkennbar, dass die Sedimente der oligotrophen Talsperren Neunzehn-
hain I und Muldenberg einen suboxischen Charakter zeigten, wobei in Muldenberg bei 
einer Sedimenttiefe > 1cm während der Sommermonate reduzierte Zonen nachweis-
bar waren. Der oberste Sedimentzentimeter der Talsperre Saidenbach konnte ebenfalls 
als suboxisch klassifiert werden, wogegen die tieferen Sedimentschichten dieser Tal-
sperre im gesamten Jahresverlauf negative Redoxpotentiale und somit einen reduzierten 
Charakter aufwiesen. Im Sediment der Talsperre Quitzdorf war keine suboxische 
Zone mehr nachweisbar, und die Redoxpotentiale lagen sowohl in den tieferen als auch 
in den höheren Sedimenthorizonten im reduzierten Bereich. Somit sind in den Talsper-
ren mit höherer Trophie (Saidenbach, Quitzdorf) aufgrund des niedrigen Redoxpoten-
tials gute Bedingungen für die bakterielle Sulfatreduktion vorhanden. Erhöhte negative 
Gradienten des Redoxpotentials, welches innerhalb der obersten 2 cm des Sediments bis 
in den stark negativen Bereich abfällt, sind auch für andere eutrophe bzw. mesotrophe 
Gewässer beschrieben worden (z. B. MORTIMER 1941, 1942, 1971). 
 
Die gemessenen Redoxpotentiale deuten zwar auf eine trophische Abhängigkeit hin, 
sollten jedoch nicht überbewertet werden. Da in den meisten untersuchten Talsperren 
(bis auf Quitzdorf) noch in mehreren Millimetern Sedimenttiefe Sauerstoff gefunden 
wurde (siehe Kap. 4.1.3.1) und auch in den Talsperren mit niedrigerem Trophiegrad 
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(Neunzehnhain I, Muldenberg) geringe Mengen an Sulfid vorhanden waren (siehe Kap. 
4.1.3.2), kann man schlussfolgern, dass die Werte des Redoxpotentials eher zum relati-
ven Vergleich als zur Festlegung und Definition von Redoxklassen herangezogen wer-
den sollten. 
 
Die pH-Werte im Porenwasser der untersuchten Talsperren zeigten erwartungsgemäß 
geringere Unterschiede als die pH-Werte des Wassers oberhalb der Sedimentoberfläche 
(siehe Abb. 4.8), da die Sedimente relativ gut gepuffert sind. So betrug beispielsweise 
der mittlere pH-Wert im überstehenden Wasser von Muldenberg ca. 5,8, während er im 
Porenwasser im Mittel bei 6,6 lag. In Quitzdorf betrug der mittlere pH-Wert des über-
stehenden Wassers aufgrund des CO2-Verbrauchs während starker Phytoplanktonent-
wicklungen etwa 8,2, und im Porenwasser sank er auf etwa 7,8 ab. Die Talsperre Sai-
denbach ist das einzige der untersuchten Gewässer, bei dem der pH-Wert entgegen den 
Erwartungen unterhalb der Sedimentoberfläche nicht in Richtung pH 7,0 tendiert. So 
lag er hier im überstehenden Wasser bei etwa 7,3 und im Porenwasser bei ca. 7,7. Da 
dieses Phänomen aufgrund der erhobenen Daten nicht erklärt werden kann, sollte es bei 

















Neunzehnhain Muldenberg Saidenbach Quitzdorf
 
Abb. 4.8:  pH-Werte im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
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Die vertikalen Konzentrationsgradienten der Elektronenakzeptoren wurden mit steigen-
dem trophischen Niveau steiler und entsprachen somit den klassischen Vorstellungen 
von MORTIMER (1941, 1942). Der verstärkte Verbrauch des Nitrats (Denitrifikation) 
und des Sulfats (Desulfurikation), wie er in den Sedimenten der Talsperren Quitzdorf 
und Saidenbach während der Sommermonate nachweisbar war, wurde von verschiede-
nen Autoren für andere Gewässer mit hohem Trophiegrad beschrieben (z. B. RUDD et 
al. 1990, SINKE et al. 1992, SHERMAN et al. 1994). Die Hauptursache des hohen Ver-
brauchs der Elektronenakzeptoren liegt in der erhöhten mikrobiellen Aktivität, welche 
durch die verhältnismäßig hohen Einträge von organischen Substanzen, hauptsächlich 
Phytoplankton, hervorgerufen wird.  
 
 
4.1.3.1 Sauerstoff und Nitrat 
 
Die Untersuchung der Profile der Sauerstoff-Konzentrationen im Porenwasser zeigte, 
dass die Eindringtiefe des Sauerstoffes durch die respirativen Prozesse in Übereinstim-
mung mit dem trophischen Niveau stark beeinflusst wurde. So konnte Sauerstoff in 
Neunzehnhain I bis zu einer mittleren Sedimenttiefe von 1,2 cm, in Muldenberg von 
0,7 cm, in Saidenbach von 0,4 cm und in Quitzdorf von 0,1 cm nachgewiesen werden.  
 
In allen untersuchten Talsperren, mit Ausnahme der oligotrophen Talsperre Neunzehn-
hain I, war Nitrat bereits in einer Sedimenttiefe von 1 cm verbraucht. Auch in der oli-
gotrophen Talsperre Muldenberg war in 1 cm Tiefe kaum noch Nitrat vorhanden, was 
höchstwahrscheinlich durch die verstärkte mikrobielle Aktivität aufgrund des erhöhten 
allochthonen Eintrags von organischen Substanzen hervorgerufen wurde.  
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Der größte Anteil des Sulfats in Gewässern entsteht durch die Verwitterung von metall-
sulfid- und gipshaltigem Gestein im Einzugsgebiet und dessen mikrobielle Auflösung 
im Boden sowie durch die Oxidation von organischen Schwefelverbindungen. Ein ande-
rer großer Anteil stammt aus der atmosphärischen Deposition durch die Verbrennung 
fossiler Brennstoffe und den direkten Eintrag von schwefelhaltigen Abwässern. Auch 
die Sedimente können eine Sulfatquelle darstellen. Durch die Reoxidation von redu-
zierten Schwefelverbindungen im Sediment kann es zur Sulfatbildung kommen (BAK & 
PFENNIG 1991, URBAN et al. 1994).  
 
Die Steilheit der vertikalen Gradienten der prozentualen Sulfat-Abnahme unterhalb der 
Sedimentoberfläche reflektierte ebenfalls den trophischen Zustand der Talsperren 
(Abb. 4.8), allerdings zeigten die mesotrophe Talsperre Saidenbach und die oligotrophe 
Talsperre Muldenberg nahezu gleiche Sulfat-Reduktionsraten.  
 
Verluste durch mikrobielle Sulfatreduktion ergaben eine Ansammlung von Sulfid im 
Sediment (Abb. 4.9). Bei der Sulfid-Konzentration war zwar eine Abhängigkeit vom 
Trophiegrad nachweisbar, jedoch überstiegen hier die Werte der oligotrophen Talsperre 
Muldenberg die der mesotrophen Talsperre Saidenbach. Die erhöhten Sulfid-Konzen-
trationen und Sulfat-Reduktionsraten im Sediment der Talsperre Muldenberg werden 
höchstwahrscheinlich durch den verstärkten Eintrag an organischem Material und den 
erhöhten organischen Gehalt der Sedimente hervorgerufen. Die Sulfid-Konzentrationen 
waren im Sediment der polytrophen und flachen Talsperre Quitzdorf während der 
Sommermonate besonders hoch, was durch die starke Temperaturabhängigkeit der Sul-
fatreduktion hervorgerufen wird (URBAN et al. 1994).  
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Abb. 4.9:  Sulfid-Konzentration im Sediment der untersuchten Talsperren 
 
Die Intensität der Sulfatreduktion im Sediment ist abhängig vom Vorhandensein von 
abbaubarem organischem Material und dessen Verfügbarkeit für Mikroorganismen 
(WIDDEL 1988, CAPONE & KIENE 1988, SINKE et al. 1992). In oligotrophen Gewässern 
mit einem geringen organischen Eintrag wird das organische Material häufig schon an 
der Sediment-Wasser-Kontaktschicht aerob abgebaut, sodass in den tieferen anoxischen 
Sedimentschichten nur noch geringe Anteile für den Metabolismus der Sulfatreduzierer 
verfügbar sind (DAVID & MITCHELL 1985, RUDD et al. 1986). Somit weisen die Gewäs-
ser mit geringem Trophiegrad und geringem organischem Eintrag eine relativ geringe 
Sulfatreduktion auf, wie dies auch bei den untersuchten Talsperren erkennbar war.  
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Besonders in Gewässern mit geringem Trophiegrad wird ein großer Anteil des Sulfids 
(bis zu 90 %) nicht durch Reaktionen mit Eisen und anderen Metallen gebunden, son-
dern diffundiert in die obersten Schichten des Sediments und wird dort reoxidiert 
(HORDIJK et al. 1989, JØRGENSEN 1990, MARNETTE et al. 1992, THAMDRUP et al. 1994), 
sodass 25 - 50 % des Sauerstoffverbrauchs im Sediment direkt oder indirekt auf die 
Oxidation von Sulfid zurückzuführen sind (JØRGENSEN 1989, URBAN et al. 1994).  
 
Sobald die Sulfatreduktion begonnen hat, werden Prozesse induziert, welche die interne 
Phosphor-Belastung und somit die Eutrophierung eines Gewässers verstärken (z. B. 
KLEEBERG 1997). Der Phosphor kann bei hohen Sulfid-Konzentrationen aus Eisen-
Phosphor-Komplexen verdrängt werden und schwer lösliches Eisensulfid bilden. Wenn 
Eisen im Sediment limitiert ist, wird während der Mineralisation organischer Substan-
zen gelöstes Phosphat aus diesen redoxsensitiven Eisen-Phosphor-Komplexen freige-
setzt (NÜRNBERG 1996, KLEEBERG & DUDEL 1997).  
 
Außerdem kommt es durch die Auflösung des Eisenoxids und die anschließende Eisen-
Freisetzung aus dem Sediment zum Verlust von Eisen, welches durch Komplexbildung 
mit Phosphor neu entstandenes SRP abfangen könnte (CARIGNAN & TESSIER 1988, 
CARACO et al. 1989, RODEN & EDMONDS 1997). Erwartungsgemäß (MURRAY 1995, 
GIORDANI et al. 1996) war die Phosphat-Freisetzung zur Bildung des Eisensulfids pro-
portional. So wurden die höchsten Konzentrationen von Sulfid und die höchste 
SRP-Freisetzung in der Talsperre Quitzdorf beobachtet (siehe Abb. 4.9 und Abb. 4.3). 
Außerdem konnte in den untersuchten Talsperren ein signifikanter Zusammenhang zwi-
schen der SRP-Konzentration im Porenwasser und der Sulfid-Konzentration im Sedi-
ment nachgewiesen werden (siehe Abb. 4.10).  
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Abb. 4.10:  Korrelation der SRP- mit der Sulfid-Konzentration (r = 0,62) 
 
Seit den frühen Untersuchungen von OHLE (1954), welcher die katalysierenden Effekte 
der mikrobiellen Sulfidbildung auf die Freisetzung von SRP aus dem Sediment be-
schrieben hat, sind diese Zusammenhänge von vielen Autoren bestätigt worden 




4.1.4 Endprodukte des mikrobiellen Abbaus 
 
Die Parameter Ammonium, Alkalinität und DOC im Porenwasser der untersuchten Tal-
sperren, welche die allgemeine mikrobielle Aktivität ausdrücken, zeigten signifikante 
Unterschiede zwischen den Talsperren mit p < 0,05 (außer DOC, siehe Kap. 4.1.4.3).  
 
Außerdem waren für die Ammonium-Gehalte und die Alkalinität sowie für die Kon-
zentration an gelöstem Calcium, welches in direktem Zusammenhang mit der Alkalini-
tät steht (siehe Kap. 4.1.4.2), signifikante Korrelationen mit der elektrischen Leitfähig-
keit des Porenwassers nachweisbar (siehe Abb. 4.11). Die elektrische Leitfähigkeit zeigt 
die Konzentration von gelösten Ionen an. Diese signifikanten Zusammenhänge lassen 
den starken Einfluss der beim mikrobiellen Abbau entstehenden Ammonium- und 
Hydrogencarbonat-Ionen (Alkalinität) und der gelösten Calcium-Ionen auf die elektri-
sche Leitfähigkeit erkennen. Da die Alkalinität und die Ammonium-Konzentrationen im 
Porenwasser der untersuchten Talsperren mit steigendem Trophiegrad zunehmen, was 
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in den folgenden Kapiteln noch näher beschrieben wird, kann man die signifikante Kor-
relation dieser Parameter mit der elektrischen Leitfähigkeit nutzen, um eine erste Ab-
schätzung der Trophie vorzunehmen. Allerdings sollte die Messung der elektrischen 
Leitfähigkeit nur eine Ergänzung zu tiefer gehenden Untersuchungen des Porenwassers 
und Sediments darstellen, da diese auch von anderen Parametern, wie z. B. der Zusam-














































Abb. 4.11:  Korrelation der Leitfähigkeit mit der Alkalinität (r = 0,92), Ammonium- 





Ammonium wird vor allem bei der Ammonifikation, dem mikrobiellen Abbau von 
stickstoffhaltigen Verbindungen (wie z. B. Proteinen) gebildet. Es kann somit als Indi-
kator für die Abschätzung der Mineralisation von organischem Material herangezogen 
werden (z. B. CANFIELD et al. 1993). 
 
Die höchste Konzentration des Ammoniums im Porenwasser wurde in der Talsperre 
Quitzdorf erreicht (bis 18 mg/l NH4+-N). Dieses entspricht größenordnungsmäßig dem 
Ammonium-Gehalt in biologischen Abwasserbehandlungsanlagen. Aus Abb. 4.12 ist 
ein eindeutiger Anstieg der Ammonium-Konzentration mit zunehmender Sedimenttiefe 
ersichtlich. Außerdem kann man eine deutliche Steigerung der Ammonium-Konzentra-
tion mit steigendem Trophiegrad erkennen. Während der Sommermonate waren die 
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Werte in den Talsperren Saidenbach und Quitzdorf am höchsten, einerseits hervorgeru-
fen durch die erhöhten Temperaturen und andererseits durch die verstärkte Sedimenta-
tion und den anschließenden Abbau von stickstoffhaltigem Detritus. Die geringen Am-
monium-Konzentrationen im Porenwasser der oligotrophen Talsperren sind auch damit 
zu begründen, dass in diesen Talsperren neben dem verringerten Abbau organischer 
Matrix auch noch eine Oxidation von Ammonium-Verbindungen zu Nitrat (Nitrifika-
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Abb. 4.12:  Ammonium-Konzentration im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
 
Aufgrund der starken trophiebezogenen Abstufung zwischen den Talsperren ist die 
Ammonium-Konzentration gut geeignet als Parameter zur Einschätzung der Trophie 
eines Gewässers.  
 
Durch die Konzentrationsgradienten zwischen überstehendem Wasser und Porenwasser 
kommt es wie beim SRP auch beim Ammonium zur N-Freisetzung, welche bei den Tal-
sperren mit höherer Trophie verstärkt ist. In Abb. 4.13 sind die Stickstoff-Einträge in 
die untersuchten Talsperren dargestellt, wobei auch hier wie in Abb. 4.3 zwischen inter-
nem Eintrag aus dem Sediment und externem Eintrag aus dem Einzugsgebiet unter-
schieden wird.  
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Abb. 4.13:  N-Einträge in die untersuchten Talsperren aus dem Einzugsgebiet (Rohda-
ten: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) und aus dem Se-
diment 
 
Bei Betrachtung von Abb. 4.13 wird der Anstieg des Stickstoff-Eintrags mit zunehmen-
der Trophie deutlich. Sowohl die internen als auch die externen Einträge stiegen mit 
dem Trophiegrad an. Allerdings waren die internen Stickstoff-Einträge bei der Talsperre 
Quitzdorf nicht so drastisch erhöht wie beim Phosphor-Eintrag gemäß Abb. 4.3. Außer-
dem überstiegen in Quitzdorf die externen Stickstoff-Einträge die internen, was im 
Gegensatz zu den Phosphoreinträgen in dieser Talsperre steht. Die hohen Stickstoff-
Einträge aus dem Einzugsgebiet in die Talsperren Saidenbach und Quitzdorf sind auf 
den Einfluss der ausgeprägten landwirtschaftlichen Nutzung und den damit verbunde-





Die Oxidation von organischen Verbindungen, welche sich im Sediment ansammeln, 
führt u. a. zur Bildung von gelöstem anorganischem Kohlenstoff (DIC). Dieser setzt 
sich aus den Bestandteilen CO2, HCO3- und CO32- zusammen, wobei bei den pH-Wer-
ten, welche im Porenwasser der untersuchten Talsperren gemessen wurden (ca. pH 6-8), 
die Anteile von HCO3- dominieren. Die Bildung von DIC führt beim Vorhandensein 
von Calcium-Ionen zur Erhöhung des Puffervermögens (Alkalinität) des Porenwassers. 
Für die mikrobielle Oxidation der organischen Substanzen werden wie für alle mikro-
biellen Oxidationsprozesse Elektronenakzeptoren benötigt, die von den Mikroorganis-
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men aufgrund der unterschiedlichen Energieausbeute in der Reihenfolge O2, NO3-, 
Mn(IV), Fe(III) und SO42- genutzt werden. Der größte Teil der Alkalinität entsteht im 
Sediment durch die mikrobielle Reduktion von Sulfat und Nitrat (COOK et al. 1986, 
RUDD et al. 1986, SCHINDLER 1986). 
 
Die Alkalinität im Porenwasser der untersuchten Talsperren zeigte einen eindeutigen 
Zusammenhang mit dem Trophiegrad und kann dadurch auch als Parameter für die 
Trophieeinschätzung herangezogen werden. So zeigten sich die höchsten Konzentratio-
nen (bis 7 mmol/l) im Porenwasser von Quitzdorf (siehe Abb. 4.14). Außerdem wurde 
in dieser Talsperre auch der größte Anstieg der Alkalinität mit zunehmender Sediment-
tiefe gefunden. In den Talsperren mit höherem Trophiestatus (Saidenbach und Quitz-
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Abb. 4.14:  Alkalinität [mmol/l] im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
 
Nach LAZZERETTI-ULMER & HANSELMANN (1999) wird eine Erhöhung der Alkalinität 
vor allem durch anaerobe Mineralisationsprozesse hervorgerufen, wogegen aerobe Pro-
zesse aufgrund einer verstärkten Bildung von H+-Ionen zu einer Verringerung der Al-
kalinität führen. Die Steigerung der Alkalinität mit zunehmender Trophie bestätigt diese 
Annahme, da mit steigendem Trophiegrad auch die Eindringtiefe des Sauerstoffs bzw. 
anderer Elektronenakzeptoren in das Sediment abnimmt. 
 
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
Die Abhängigkeit der Sediment- und Porenwasser-Zusammensetzung von der Trophie 
Endprodukte des mikrobiellen Abbaus - Alkalinität 
 54
Beim Vergleich von allen untersuchten Talsperren waren signifikante positive Korrela-
tionen zwischen der Alkalinität und der SRP-, Ammonium- und Calcium-Konzentration 















































Abb. 4.15:  Korrelation der Alkalinität mit der SRP- (r = 0,82), Ammonium- (r = 0,93) 
und Calcium- Konzentration (r = 0,85) im Porenwasser der untersuchten 
Talsperren  
 
Der Zusammenhang der Alkalinität mit der Konzentration an gelöstem Phosphat lässt 
sich mit der Erhöhung beider Parameter bei anaeroben Verhältnissen erklären, da auch 
die Rücklösung von Phosphat stark vom Vorhandensein von Elektronenakzeptoren wie 
Sauerstoff, Nitrat oder Sulfat abhängig ist. Da sowohl die Alkalinität als auch die SRP-
Konzentration sehr stark von mikrobiellen Abbauprozessen beeinflusst werden, kann 
man den Zusammenhang beider Parameter auch auf eine allgemeine Steigerung der 
mikrobiellen Abbauaktivität zurückführen. Diese Erklärung wird durch die positive 
Korrelation zwischen der Alkalinität und der Ammonium-Konzentration bekräftigt, da 
beide Parameter eindeutige Indikatoren von mikrobiellen Mineralisationsprozessen 
darstellen. Auch von anderen Autoren sind signifikante Korrelationen zwischen der 
Ammonium-Konzentration und der Rate der Kohlenstoff-Mineralisation für verschie-
dene Sedimenthabitate beschrieben worden (KOSTKA et al. 1999, KRISTENSEN et al. 
1999, THAMDRUP & CANFIELD 1996). Die signifikante Korrelation der Alkalinität mit 
der SRP-Konzentration bestätigt die Aussage von OHLE (1952), dass die Alkalinität 
einen wichtigen Parameter für die Trophieindikation darstellt.  
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Die signifikante Abhängigkeit der Alkalinität von der Calcium-Konzentration deutet auf 
eine verstärkte anaerobe Lösung von sedimentiertem Calcit (CaCO3) hin. Dieses Calcit 
wird vor allem im Wasserkörper der Talsperren mit höherem Trophiegrad durch die 
algenbedingte CO2-Assimilation während der Photosynthese gebildet, bei der sich der 
pH-Wert stark erhöht. Durch Ausfällung und Sedimentation gelangt das Calcit in das 
Sediment, wo es durch freies CO2 wieder gelöst werden kann. Diese Ausfällung von 
Calcit kann zur Mitfällung von Phosphat führen, welches sich im Wasserkörper befindet 
und somit eine Oligotrophierung zur Folge haben. Da in der polytrophen Talsperre 
Quitzdorf die höchsten Konzentrationen an gelöstem Calcium nachweisbar waren (siehe 
Kap. 4.1.5) und auch die Alkalinität in diesem Gewässer die höchsten Werte zeigte, 
lässt sich daraus schließen, dass auch größere Mengen an Calcit gebildet werden. Dieses 
wird allerdings sofort wieder gelöst und führt zu den hohen Konzentrationen an gelö-
stem Calcium im Porenwasser.  
 
 
4.1.4.3 DOC und Huminstoffe 
 
Bei Betrachtung der Gradienten der DOC-Konzentrationen wurde eine Zunahme mit 
erhöhtem Trophiegrad deutlich (z. B. Quitzdorf bis zu 90 mg/l DOC, siehe Abb. 4.16). 
Allerdings sollte die Talsperre Muldenberg aufgrund ihres dystrophen Charakters sepa-
rat betrachtet werden. Mit statistischen Methoden konnten keine signifikanten Unter-
schiede zwischen den Talsperren mit einem höheren trophischen Niveau (Saidenbach 
und Quitzdorf) und zwischen der polytrophen Talsperre Quitzdorf und der dystrophen 
Talsperre Muldenberg gefunden werden (p > 0,05). Die hohen DOC-Konzentrationen in 
der Talsperre Muldenberg sind überwiegend allochthonen Ursprungs. Insbesondere der 
POC-Eintrag aus dem von Wäldern und Hochmooren dominierten Einzugsgebiet der 
Talsperre bewirkt eine Akkumulation von POC im Sediment, welcher mikrobiell in 
DOC umgewandelt wird. Andererseits können die DOC-Konzentrationen im Porenwas-
ser von Quitzdorf und Saidenbach hauptsächlich der Phytoplanktonproduktion und dem 
anschließenden Abbau im Sediment zugeschrieben werden. Auch hier waren die Kon-
zentrationen während der Sommermonate höher als in den Zirkulationsphasen des Ge-
wässers.  
 
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
Die Abhängigkeit der Sediment- und Porenwasser-Zusammensetzung von der Trophie 













































Abb. 4.16:  DOC-Konzentrationen [mg/l] im Porenwasser der untersuchten Talsperren 
(gepunktete Linien: Vollzirkulation, volle Linien: Sommermonate) 
 
DOC kann als relativ stabiles Endprodukt mikrobieller Abbauprozesse betrachtet wer-
den. Bei den nicht-dystrophen Talsperren zeigte sich, dass ein höherer Trophiegrad zu 
einer erhöhten mikrobiellen Aktivität und dadurch zu höheren DOC-Konzentrationen 
im Porenwasser führt. Obwohl die Mineralisierung von leicht abbaubaren Kohlen-
stoffquellen unter aeroben und anaeroben Bedingung etwa gleich schnell abläuft 
(CANFIELD 1994), vollzieht sich die Mineralisierung schwerer abbaubarer organischer 
Verbindungen unter anaeroben Bedingungen langsamer (KRISTENSEN et al. 1995). Dies 
erklärt auch die Akkumulation von DOC im Porenwasser der Talsperren mit höherem 
Trophiegrad, da hier der Sauerstoff nur sehr geringfügig in das Sediment eindringen 
kann. 
 
Die Zusammensetzung des DOC im Porenwasser zeigte für jede Talsperre ein spezifi-
sches Muster. In Abb. 4.17 ist erkennbar, dass alle drei der in den Sedimenten nachge-
wiesenen DOC-Fraktionen in der Talsperre Muldenberg am höchsten sind. Die Fraktio-
nen werden hier von den niedermolekularen Säuren (Fraktion 2) dominiert, welche gut 
biologisch abbaubar sind. Allerdings zeigt sich durch den hohen UV-Peak in der Frak-
tion 2, dass hier neben den niedermolekularen Säuren auch viele UV-aktive Hu-
minstoffe mit geringerer Molekülgröße detektiert wurden, welche im allgemeinen über 
ein geringes Abbaupotential verfügen.  
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Abb. 4.17:  relative Anteile (schwarze Linien) und UV-Aktivitäten (graue Linien) der 
DOC-Fraktionen im Porenwasser der untersuchten Talsperren  
(1: mineralische Kolloide, 2: Polysaccharide, 3: Huminstoffe,  
4: niedermolekulare organische Säuren) 
 
Die Talsperre Muldenberg verfügt auch über einen sehr hohen Gehalt an Huminstoffen 
mit einem großen UV-aktiven Anteil (Fraktion 3). In der Talsperre Quitzdorf war eben-
falls ein relativ hoher Huminstoff-Peak erkennbar, welcher aber eine geringere UV-Ak-
tivität zeigte. Aus den stark unterschiedlichen UV-Aktivitäten in Quitzdorf und Mul-
denberg kann man schließen, dass die Huminstoffe in beiden Talsperren verschiedenen 
Ursprungs sind. Die geringere UV-Aktivität in Quitzdorf bestätigt die Annahme, dass 
hier ein Großteil der Huminstoffe aus autochthonen Quellen stammt (SACHSE et al. 
2001), hervorgerufen durch den unvollständigen Abbau von organischem Material unter 
anaeroben Bedingungen (COLE et al. 1984, DANGELO & REDDY 1994, MITSCH & 
GOSSELINK 1993). Die Huminstoffe in Muldenberg weisen dagegen aufgrund der hohen 
UV-Aktivität auf einen allochthonen Ursprung hin.  
 
Huminstoffe werden auf dem Wege in das Gewässer oder im Gewässer selbst chemisch 
oder mikrobiell gespalten. Bei der chemischen Spaltung könnte es sich um eine Pho-
tolyse handeln, welche insbesondere an den aromatischen Bereichen der Huminstoffe 
stattfindet (z. B. DONAHUE et al. 1998, BERTISSON & TRANVIK 2000, WELKER & STEIN-
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BERG 2000). Bei dieser Spaltung verlieren die Huminstoffe einen Teil ihrer Aromatizität 
(STEINBERG 2001) und werden dadurch leichter biologisch abbaubar (SUN et al. 1997). 
 
Huminstoffe haben einen großen Einfluss auf den Phosphorhaushalt eines Gewässers. In 
vielen Gewässern mit pH-Werten im neutralen Bereich ist die durch Huminstoffe her-
vorgerufene Wasserfärbung mit dem P-Gehalt des Wasserkörpers positiv korreliert. Das 
Phosphat kann sowohl mit Huminstoffen Komplexe eingehen als auch an Metall-Hu-
minstoff-Komplexe adsorbieren, wodurch seine biologische Verfügbarkeit erhöht wird. 
Bei pH-Werten im neutralen Bereich liegen die Metall-Huminstoff-Komplexe in der 
gelösten Phase vor. Dadurch befindet sich der Phosphor nach der Adsorption an diese 
Komplexe noch immer im gelösten, bioverfügbaren Zustand. Von LENHART & 
STEINBERG (1984) ist eine hemmende Schutzkolloid-Wirkung von Huminstoffen auf die 
Bildungsrate von stabilen Aluminium-Phosphor-Verbindungen beschrieben worden, 
welche durch Fällung und Sedimentation oftmals einen großen Anteil an der Oli-
gotrophierung von Gewässern haben können.  
 
Bei niedrigen pH-Werten kommt es zu einer Ausfällung von Eisen- bzw. Aluminium-
Huminstoff-Komplexen, an die sich wiederum Phosphor anlagert. Hierbei findet die 
optimale Fixierung von Phosphor in einem pH-Bereich von 4-6 statt (PETROVIC & 
KASTELAN-MACAN 1996). Die entstehenden Komplexe sedimentieren und führen zu 
einer Verringerung der P-Konzentration im Wasserkörper. Sie werden häufig bei höhe-
ren pH-Werten im Porenwasser wieder aufgelöst, sodass es in huminstoffreichen sauren 
Gewässern wie Muldenberg neben einem starken Anstieg der DOC-Konzentration auch 
zu einer Erhöhung der Konzentrationen an gelöstem Eisen und Aluminium kommen 
kann. Somit hat die Verminderung des pH-Wertes in huminstoffreichen Gewässern 
oftmals eine Absenkung der P-Konzentration im Wasserkörper zur Folge (ANDERSSON 
& GAHNSTRÖM 1985). 
 
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 





Die Konzentrationen der Metalle im Porenwasser und im Sediment zeigten signifikante 
Unterschiede zwischen den Talsperren und spezifische Verteilungsmuster für jedes der 




















































































































Abb. 4.18:  Metall-Konzentrationen (Fe, Mn, Al, Ca) im Porenwasser [mg/l] und im 
Trockensediment [mg/gTS] der untersuchten Talsperren  
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Das Löslichkeitsverhalten von Eisen wird beeinflusst vom Redoxpotential, vom pH-
Wert und der Konzentration komplexbildender Substanzen (z. B. Carbonat, Sulfid, Hu-
minstoffe) (NILSSON 1985). Als Adsorptionspartner für gelöstes Phosphat haben oxi-
dierte Eisenverbindungen eine sehr große Bedeutung für die Freisetzung und Festlegung 
von Phosphat aus dem Sediment. Eisenverbindungen unterliegen im Gewässer einem 
ständigen Kreislauf. Die entscheidenden Prozesse hierbei sind Oxidation, Ausfällung 
und Adsorption einerseits und Reduktion, Auflösung und Desorption andererseits. Die 
räumliche und zeitliche Verteilung im Wasserkörper ist gekennzeichnet durch Remobi-
lisierung aus dem Sediment, hohe Konzentrationen im Hypolimnion während der Stag-
nation und Ausfällung während der Vollzirkulation. Die beschriebenen Prozesse laufen 
im Sediment vor allem in der obersten Schicht ab und führen durch unterschiedliche 
chemische Bedingungen im Sediment zu charakteristischen Porenwasserprofilen. 
 
Beim Eisen waren in der oligotrophen Talsperre Muldenberg die höchsten Konzentra-
tionen im Porenwasser und im Trockensediment nachweisbar. Im Porenwasser waren 
die saisonalen Unterschiede relativ hoch, was aus der großen Standardabweichung er-
sichtlich ist (Abb. 4.18). Da im Porenwasser von Muldenberg relativ hohe Redoxpo-
tentiale nachgewiesen wurden, kann die reduktive Lösung von oxidierten Eisenverbin-
dungen kaum die Ursache für die hohen Konzentrationen an gelöstem Eisen sein. Ver-
mutlich werden im Wasserkörper der Talsperre Komplexe zwischen Eisen und organi-
schen Verbindungen gebildet, welche im sauren pH-Bereich stabiler als im neutralen 
pH-Bereich sind. Dadurch kommt es zur Sedimentation und Akkumulation des Eisens 
im Sediment. Die erhöhten pH-Werte im Sediment mit Tendenz zum neutralen Bereich 
bewirken höchstwahrscheinlich eine Auflösung der organischen Eisenkomplexe und 
könnten somit die Ursache für die hohen Eisen-Konzentrationen im Porenwasser von 
Muldenberg sein. Eine erhöhte Konzentration von Eisen im Sediment von sauren Ge-
wässern durch Komplexbildung mit organischen Stoffen konnte in verschiedenen Ge-
wässern nachgewiesen werden (RENBERG 1985, BENDELL-YOUNG & HARVEY 1992).  
 
Nach BREZONIK et al. (1990) kommt es unterhalb eines pH-Wertes von 5,1 im Poren-
wasser aufgrund des Kationenaustausches mit H+-Ionen zu einer Absenkung der Oxida-
tionsrate und dadurch zu einer verstärkten Lösung von partikulärem Eisen. Da im Po-
renwasser der Talsperre Muldenberg minimale pH-Werte von 5,7 gemessen wurden und 
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
Die Abhängigkeit der Sediment- und Porenwasser-Zusammensetzung von der Trophie 
Metalle 
 61
außerdem bei Betrachtung aller untersuchten Talsperren eine negative Korrelation des 
pH-Wertes mit der Konzentration an gelöstem Eisen nachweisbar war, kann man davon 
ausgehen, dass eine verstärkte Freisetzung von gelöstem Eisen bei einer allgemeinen 
Absenkung des pH-Wertes im Porenwasser auftritt, ohne dass ein pH-Wert von 5,1 er-

















Abb. 4.19:  Korrelation zwischen dem pH-Wert und der Eisen-Konzentration im Poren-
wasser der untersuchten Talsperren (r = 0,48) 
 
Die relativ geringe Konzentration an gelöstem Eisen im Porenwasser der polytrophen 
Talsperre Quitzdorf deutet darauf hin, dass ein Großteil des Eisens, welches aufgrund 
reduktiver Prozesse gelöst wird, durch die Bindung an Sulfid sofort in die feste Phase 
überführt wird. Diese Annahme wird durch die hohen Konzentrationen von Sulfid im 
Sediment bestätigt (bis zu 3,5 mg/gTS). Infolge dieses Prozesses ist im Sediment von 
Quitzdorf nicht genug oxidiertes Eisen vorhanden, welches den Phosphor durch Kom-
plexbindung im Sediment halten könnte (OHLE 1954, BRANDL et al. 1990, RODEN & 
EDMONDS 1997, CLAVERO et al. 1997), und es kommt zur Freisetzung von gelöstem 
Phosphat. 
 
Die Löslichkeit von Aluminium wird im Gegensatz zu Eisen und Mangan nicht vom 
Redoxpotential, sondern nur vom pH-Wert und der Konzentration von Liganden be-
stimmt. Die Konzentration von gelöstem anorganischem Aluminium steigt exponentiell 
mit sinkendem pH-Wert an, wogegen organisch gebundenes Aluminium relativ unab-
hängig vom pH-Wert ist und von dem Gehalt an organischem Kohlenstoff beeinflusst 
wird (DRISCOLL 1985).  
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Die hohen Aluminium-Konzentrationen in den Sedimenten von Neunzehnhain I sind 
durch den verstärkten Eintrag von Aluminium aus dem Einzugsgebiet zu erklären, wel-
cher durch stark saure Niederschläge ausgelöst wurde, die zu einer pH-Absenkung bis 
pH 4,0 in den Zuflüssen der Talsperre führten (UHLMANN et al. 1997).  
 
Die höchste Aluminium-Konzentration im Porenwasser konnte in Muldenberg nachge-
wiesen werden, wogegen im Trockensediment die höchsten Gehalte in Neunzehnhain I 
zu finden waren. Vermutlich werden die erhöhten Konzentrationen an gelöstem Alumi-
nium durch die verringerten pH-Werte im Porenwasser einerseits und andererseits durch 
die hohen Konzentrationen an organischen Substanzen verursacht. Durch die hohen 
Konzentrationen an DOC im Porenwasser von Muldenberg kommt es zur Bindung des 
Aluminiums an organische Komplexe, welche bei pH-Werten von 5-6 am stärksten ist 
(SAGER 1986). Von BREZONIK et al. (1990) ist eine verstärkte Löslichkeit von Alumi-
nium erst ab einem pH-Wert von 5,1 beschrieben worden, sodass der im Porenwasser 
von Muldenberg nachgewiesene pH-Wert von 6,5 höchstwahrscheinlich noch nicht für 
eine signifikante Auflösung von partikulärem Aluminium ausreicht. Allerdings war bei 
Einbezug aller untersuchten Talsperren sowohl beim Eisen als auch beim Aluminium 




















Abb. 4.20:  Korrelation zwischen dem pH-Wert und der Aluminium-Konzentration im 
Porenwasser der untersuchten Talsperren (r = 0,50) 
 
Der Kreislauf von Mangan in Gewässern ist ähnlich wie der des Eisens von Prozessen 
der oxidativen Ausfällung und reduktiven Auflösung bestimmt. Die Löslichkeit des 
Mangans wird wie die des Eisens vom Redoxpotential, dem pH-Wert und der Konzen-
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tration komplexbildender Liganden bestimmt. Im Gegensatz zum Eisen spielt die Bin-
dung an organische Substanzen und an Sulfid nur eine untergeordnete Rolle. Die Auflö-
sung von oxidierten Manganverbindungen setzt bei einem höherem Redoxpotential ein 
als die Auflösung von Eisenverbindungen (z. B. NILSSON 1985).  
 
Die Konzentration an Mangan war in der Talsperre Saidenbach sowohl im Sediment als 
auch im Porenwasser am höchsten, wobei die Konzentration im Porenwasser große sai-
sonale Unterschiede aufwies. In den Sommermonaten waren hier die höchsten Konzen-
trationen messbar, was offenbar durch das starke Absinken des Redoxpotentials (bis ca. 
-270 mV) bedingt war. Da die Oxidation von gelöstem, reduziertem Mangan nur sehr 
langsam verläuft, kam es hier zu einer starken Akkumulation (WAITE et al. 1988).  
 
Der größte Teil des in Sedimenten vorhandenen Mangans stammt aus dem Einzugsge-
biet und korreliert mit dem Quotienten aus der Fläche des Einzugsgebietes und der Flä-
che des Gewässers (DILLON et al. 1988, URBAN et al. 1990). Auch in den untersuchten 
Talsperren konnte eine signifikante Korrelation zwischen der mittleren Mangan-Kon-
zentration im Sediment und den Flächenquotienten nachgewiesen werden (Abb. 4.21). 
Allerdings zeigte sich die Abhängigkeit nur, wenn die Talsperre Neunzehnhain I nicht 
mitbetrachtet wurde, da hier die größere Talsperre Neunzehnhain II vorgeschaltet ist 
und als Sinkstoff-Falle fungiert. Dadurch wird die kleinere Talsperre Neunzehnhain I 































Abb. 4.21:  Korrelation zwischen dem Quotienten Einzugsgebietsfläche/Gewässerfläche 
und der mittleren Mangan-Konzentration im Sediment (r = 0,99). Der graue 
Punkt markiert die Talsperre Neunzehnhain I, die schwarzen Punkte die an-
deren untersuchten Talsperren. 
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Das Metall Calcium wird einerseits aus Calcit-Mineralien und calciumhaltigen Gestei-
nen gelöst, andererseits kann es auch durch den Ionenaustausch mit Ammonium-Ionen 
aus Huminstoffen und beim Abbau von organischen Substanzen zur Freisetzung von 
gelöstem Calcium kommen (PSENNER & CATALAN 1994). Die Talsperre Quitzdorf 
zeichnet sich durch eine hohe Konzentration von Calcium im Sediment und im Poren-
wasser aus. Dies hängt einerseits mit dem höheren Ca-Gehalt im Zulauf, andererseits 
mit der biogenen Entkalkung infolge des starken CO2-Entzugs durch das Phytoplankton 
zusammen.  
 
Die Metalle Eisen und Aluminium weisen ein hohes P-Bindungspotential auf, wobei die 
Löslichkeit der Fe-P-Komplexe stark vom Redoxpotential abhängt. Im Gegensatz dazu 
ist die Stabilität der Bindung zwischen Aluminium und Phosphor redoxunabhängig und 
dementsprechend stabil. Aus der Literatur ist bekannt, dass das Sediment Phosphor nur 
dann dauerhaft binden kann, wenn das Verhältnis zwischen Metall und Phosphor einen 
bestimmten Wert überschreitet. Für Eisen sollte der molare Quotient größer als 15 sein 
(JENSEN et al. 1992), für Aluminium größer als 11 (RYDIN et al. 2000, KOPÁČEK et al. 
2000).  
 
Aus Abbildung 4.22 ist erkennbar, dass bei den Talsperren mit niedrigerem Trophiegrad 
(Neunzehnhain I, Muldenberg) die Al:P-Quotienten höher sind als die genannten Werte. 
Bei den Talsperren mit höherem Trophiegrad (Saidenbach, Quitzdorf) liegen die Quo-
tienten eindeutig darunter. Die Fe:P-Quotienten liegen dagegen für alle untersuchten 
Talsperren, mit Ausnahme einiger Punkte der Talsperre Muldenberg, unterhalb der in 
der Literatur beschriebenen Werte. Daraus kann man schließen, dass vor allem der 
Aluminium-Gehalt bei den untersuchten Talsperren einen entscheidenden Einfluss auf 
die P-Bindungskapazität der Sedimente und damit auf die Trophie hat. 
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Fe:P = 15:1 Al:P = 11:1
 
Abb. 4.22:  molare Fe:P- und Al:P-Quotienten in den Sedimenten der untersuchten Tal-
sperren. Die gestrichelte Linie entspricht den genannten molaren Quotien-
ten. 
 
In Abb. 4.23 ist der Zusammenhang zwischen den im Porenwasser der untersuchten 
Talsperren nachgewiesenen SRP-Konzentrationen und den molaren Fe:P- bzw. Al:P-
Quotienten dargestellt. Es ist erkennbar, dass es bei beiden Metall:Phosphor-Quotienten 
unterhalb eines bestimmten Grenzwertes zu einer intensiven SRP-Freisetzung kommt.  
 
Für die Al:P-Quotienten konnten die in der Literatur beschriebenen Werte von 11 be-
stätigt werden, bei den Fe:P-Quotienten hingegen lagen die kritischen Werte bei 6, wa-
ren also geringer als die Werte in der Literatur. Daraus lässt sich schließen, dass hin-
sichtlich der Al:P-Quotienten ein Grenzwert von 11 angenommen werden kann, unter 
dem das P-Bindungspotential der Sedimente signifikant abnimmt und es zu erhöhten 
SRP-Konzentrationen kommt. Da sich die kritischen Fe:P-Quotienten aus der Literatur 
(Fe:P = 15) und die in den Talsperren gemessenen kritischen Quotienten (Fe:P = 6) 
stark unterscheiden, müsste zur Validierung eines Grenzwertes für das Fe:P-Verhältnis 
noch eine repräsentative Anzahl von Gewässern mit unterschiedlichen trophischen 
Eigenschaften untersucht werden.  
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Abb. 4.23:  Zusammenhang zwischen den SRP-Konzentrationen im Porenwasser und 
den molaren Metall:Phosphor-Quotienten im Sediment der untersuchten 
Talsperren 
 
In den untersuchten Talsperren wird der Phosphor sowohl vom Eisen als auch vom 
Aluminium im Sediment gebunden. Stellt man die Quotienten aus SRP und Eisen bzw. 
SRP und Aluminium in Beziehung, so ist eine starke Korrelation zwischen beiden 
nachweisbar (siehe Abb. 4.24). Dies lässt erkennen, dass beide Metalle eine starke Affi-




















Abb. 4.24:  Korrelation der Quotienten aus Aluminium (Trockensediment):SRP (Poren-
wasser) und Eisen (Trockensediment):SRP (Porenwasser) (r=0,95) 
 
Die Metalle Eisen und Aluminium haben beide starken Einfluss auf die Bindungskapa-
zität des Phosphors im Sediment und ergänzen sich folglich bei der Bildung von Metall-
Phosphor-Komplexen und der Festlegung des Phosphors im Sediment. Aus dieser Tat-
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sache kann man die Schlussfolgerung ziehen, dass mit einem Metall:Phosphor-Sum-
menquotienten (MPS), welcher aus der Summe des Aluminium- und Eisen-Gehaltes 
und dem TP-Gehalt des Sediments berechnet wird, eine gute Einschätzung des Phos-
phor-Rückhaltepotentials von Sedimenten abgegeben werden kann. 
 

























mit  MPS:  molarer Metall:Phosphor-Summenquotient (dimensionslos) 
 Ci: Konzentration des jeweiligen Elements (Fe, Al, P) (g/kgTS) 
 Mi: molare Masse des jeweiligen Elements (Fe, Al, P) (g/mol) 
  (MFe = 55,85 g/mol; MAl = 26,98 g/mol; MP = 30,97 g/mol) 
 
Für die untersuchten Talsperren ergab sich ein signifikanter Anstieg der SRP-Konzen-
trationen, wenn der MPS im Sediment geringer als 17 war (siehe Abb. 4.25). Daraus 
kann man schließen, dass die Sedimente bei einem MPS < 17 ein zu geringes P-Bin-
dungsvermögen haben, um die Freisetzung von gelöstem Phosphat zu unterbinden. 
Folglich kann der MPS als Parameter zur trophischen Bewertung von Gewässersedi-

















Abb. 4.25:  Zusammenhang zwischen den SRP-Konzentrationen im Porenwasser und 
den molaren Metall:Phosphor-Summenquotienten (MPS) im Sediment 
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Betrachtet man die P-Fraktionen in den Sedimenten, so zeigt sich, dass die reduktiv lös-
liche, an Eisen- und Manganoxide gebundene Fraktion in den Talsperren mit höherem 
Trophiegrad am größten und die an Aluminium gebundene Fraktion anteilmäßig relativ 
gering ist (siehe Abb. 4.26). Dies bestätigt die Annahme, dass die Fe/Mn-P-Fraktion 
einen großen Einfluss auf das P-Freisetzungspotential der Sedimente hat (z. B. 
BOSTRÖM et al. 1982, SØNDERGAARD 1989, PETTICREW et al. 2001).  
 
Der Zusammenhang zwischen den P-Fraktionen und den entsprechenden metallischen 
Bindungspartnern wird bei der relativ stabilen, an Aluminium gebundenen P-Fraktion 
besonders deutlich. So ist in der oligotrophen Talsperre Neunzehnhain I, in welcher der 
Aluminium-Gehalt im Sediment am höchsten ist, der Fe/Mn-P-Anteil sehr gering und 
ein großer Teil des Phosphors stabil an Aluminium gebunden. In den Talsperren Sai-
denbach und Quitzdorf, die geringere Aluminium-Konzentrationen im Sediment auf-
weisen, sind auch die Anteile der Al-P-Fraktion entsprechend kleiner.  
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Abb. 4.26:  P-Fraktionen und Metall-Gehalte der obersten 5 cm der Sedimente der un-
tersuchten Talsperren 
 
Aus diesen Resultaten kann man schlussfolgern, dass bei der Abschätzung potentieller 
Trophieentwicklungen von Gewässern die Metall:Phosphor-Quotienten (Fe:P, Al:P) 
und die P-Fraktionen der Sedimente bestimmt werden sollten, da zwischen diesen Pa-
rametern eindeutige Zusammenhänge gefunden wurden, welche großen Einfluss auf die 
interne Phosphorbelastung haben. 
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4.1.6 Mikrobiologische Parameter 
 
4.1.6.1 Gesamtzellzahlen der Bakterien 
 
Hinsichtlich der bakteriellen Gesamtzellzahlen im Sediment waren die Unterschiede 
zwischen den Talsperren relativ gering. Wie aus Abb. 4.27 erkennbar ist, waren die 
Werte in der Talsperre Neunzehnhain I am niedrigsten, gefolgt von den Talsperren Mul-
denberg und Quitzdorf. Die mesotrophe Talsperre Saidenbach zeigte in dieser Untersu-
chung die höchsten Werte. Alle Gesamtzellzahlen verringerten sich mit zunehmender 
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Abb. 4.27:  Gesamtzellzahlen der Bakterien [107 Zellen/mgTS] im Sediment der unter-
suchten Talsperren (gepunktete Linien: Vollzirkulation, volle Linien: Som-
mermonate) 
 
TORNBLÖM & RYDIN (1998) haben in Laborexperimenten durch die Zugabe von Seston 
einen Anstieg der bakteriellen Biomasse im Sediment nachgewiesen und somit auf 
einen starken Zusammenhang zwischen Veränderungen im Wasserkörper und der mi-
krobiellen Aktivität und Abundanz im Sediment geschlossen. Bei den untersuchten Tal-
sperren hingegen scheint die bakterielle Abundanz in den Sedimenten kaum von den 
Bedingungen im Wasserkörper und dem Eintrag von kohlenstoffhaltigem Detritus be-
einflusst zu werden.  
 
SCHALLENBERG & KALFF (1993) konnten für verschiedene Gewässer belegen, dass die 
Biomasse im Sediment nur sehr schwach mit trophierelevanten Parametern im Wasser-
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körper wie z. B. der Konzentration von Chlorophyll a korreliert, da das sedimentierte 
organische Material des Sestons bei Erreichen des Sediments meist nur noch schlecht 
biologisch abbaubar ist. Der Eintrag von allochthonem organischem Material ist jedoch 
einer der wichtigsten Einflussfaktoren für die mikrobielle Zusammensetzung der Sedi-
mente. Deshalb kann davon ausgegangen werden, dass die Zusammensetzung der 
mikrobiellen Sedimentbiozönose ein Abbild der geologischen, hydrologischen und 
mikrobiellen Bedingungen im Einzugsgebiet darstellt. Obwohl die unterschiedlichen 
Trophiezustände und Eigenschaften der Einzugsgebiete kaum einen Einfluss auf die 
Gesamtzahl an Bakterien haben, so konnten doch bezüglich der mikrobiellen Aktivität 





Durch die Untersuchung von Enzymaktivitäten lassen sich Aussagen über die Nähr-
stoffversorgung der mikrobiellen Sedimentbiozönose und über die Qualität und Verfüg-
barkeit der im Sediment vorhandenen Substrate treffen. Es wurden vier repräsentative 
Enzyme analysiert, um Aussagen über die Verteilungsmuster der Enzyme im Sediment 
der einzelnen Talsperren zu erhalten. Hierbei kamen Tests für die Enzyme Esterase, 
Phosphatase, beta-Glucosidase und Aminopeptidase zur Anwendung. 
 
Die Analyse der Enzymaktivitäten ergab signifikante Unterschiede zwischen den ein-
zelnen Probenahmeterminen (Kruskal-Wallis ANOVA p < 0,01; WOBUS et al. 2003), 
die sich jedoch nicht auf die jahreszeitlichen Gewässerzustände (Sommerstagnation, 
Herbstzirkulation) zurückführen ließen. Die Enzymaktivitäten zeigten allesamt sehr 
große Schwankungen. Wegen des unterschiedlichen Trockenmasse-Gehaltes der Sedi-
mente der einzelnen Talsperren ergaben sich unterschiedliche Resultate beim Bezug der 
Enzymaktivitäten auf die Trockenmasse oder auf das Volumen.  
 
Beim Vergleich der Enzymaktivitäten zwischen den Talsperren zeigten sich nur geringe 
Unterschiede zwischen den Talsperren Neunzehnhain I, Saidenbach und Quitzdorf, wel-
che sich als nicht signifikant erwiesen (p > 0,5). Die allotrophe Talsperre Muldenberg 
hingegen wies bei den Aktivitäten der Esterase und Phosphatase starke Abweichungen 
gegenüber den anderen Talsperren mit autotrophem Charakter auf (siehe Abb. 4.28).  
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Abb. 4.28:  Enzymaktivitäten im Sediment der untersuchten Talsperren (0  5 cm) 
 
Phosphatasen katalysieren die Hydrolyse verschiedenster Phosphorverbindungen wie 
Phosphorsäureester und Poly-Phosphate und führen zur Freisetzung von gelöstem Phos-
phat. Dieses Enzym wird produziert, wenn gelöstes, bioverfügbares Phosphat im Was-
ser oder Sediment limitiert vorliegt, wogegen es bei hohen ortho-Phosphat-Konzentra-
tionen zur Hemmung kommt (CHRÓST & OVERBECK 1987, SIUDA & CHRÓST 1987). 
Phosphatasen können also als Maß für die Verfügbarkeit des Sedimentphosphors ge-
wertet werden bzw. Hinweise auf die Ernährungssituation der Sedimentbakterien geben 
(JANSSON et al. 1988, CHRÓST 1991, SALA et al. 2001). 
 
Bei Betrachtung der Phosphatase-Aktivität zeigten sich die deutlichsten Unterschiede 
zwischen den untersuchten Talsperren und somit auch der größte Einfluss des Trophie-
grades. Hier war ein deutlicher Anstieg bei den Talsperren mit geringerem Trophiegrad 
erkennbar. Vergleicht man die Phosphatasen der einzelnen Talsperren, so ist erkennbar, 
dass die Werte der polytrophen Talsperre Quitzdorf geringer als die der Talsperren Sai-
denbach und Neunzehnhain I waren. Die mittleren Aktivitäten in Quitzdorf betrugen ca. 
1,7 µmol/h/gTS, wogegen sie in Saidenbach ca. 3,7 µmol/h/gTS und in Neunzehnhain I 
ca. 4,2 µmol/h/gTS erreichten (siehe Abb. 4.29). 
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Abb. 4.29:  Phosphatase-Aktivitäten im Sediment der untersuchten Talsperren 
 
Die geringeren Phosphatase-Aktivitäten in der Talsperre Quitzdorf können auf den ho-
hen ortho-Phosphat-Gehalt im Interstitialwasser zurückgeführt werden (SRP-Gehalt im 
Interstitialwasser bis 5,2 mg/l). Durch den Überschuss an Substrat (SRP) wird die Phos-
phatasebildung gehemmt. Außerdem wurden im Sediment der Talsperre Quitzdorf viele 
Microcystis-Zellen mit Poly-P-Granula nachgewiesen, sodass hier ein großer Vorrat an 
leicht verfügbaren Phosphorverbindungen vorlag. Die Phosphatase gilt als Indikator für 
die Verfügbarkeit von Phosphor. Da in den Talsperren mit geringerem Trophiegrad der 
Sedimentphosphor eine geringere biologische Verfügbarkeit aufweist und demzufolge 
auch die SRP-Konzentrationen geringer sind, ist es hier für die Mikroorganismen erfor-
derlich, die Phosphatase-Aktivität zur Gewährleistung ihrer Nährstoffversorgung zu 
erhöhen. Dies erklärt die ansteigende Phosphatase-Aktivität mit sinkender Trophie.  
 
Die Unterschiede zwischen den Talsperren Quitzdorf, Saidenbach und Neunzehnhain I 
sind jedoch relativ gering, wenn man die oligotrophe Talsperre Muldenberg in den Ver-
gleich einbezieht. Hier überstiegen die Phosphatase-Aktivitäten die der anderen drei 
Talsperren um ein Vielfaches. Im Gegensatz zu den anderen untersuchten Talsperren 
war bei der Talsperre Muldenberg eine eindeutige Abnahme mit zunehmender Tiefe 
erkennbar (bei 0,5 cm Tiefe ca. 53 µmol/h/gTS und bei 5 cm Tiefe ca. 20 µmol/h/gTS).  
 
Die extrem hohe Aktivität der Phosphatase in der oligotrophen und dystrophen Tal-
sperre Muldenberg scheint nicht nur von der geringen Verfügbarkeit des Sedimentphos-
phors hervorgerufen zu werden, sondern auch von der relativ hohen Konzentration an 
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Huminstoffen im Porenwasser. Diese Beobachtungen stimmen gut mit den Untersu-
chungen verschiedener Autoren überein, welche die Enzymaktivitäten in sauren, humin-
stoffreichen Seen untersucht haben (z. B. MÜNSTER et al. 1992, BITTL & BABENZIEN 
1996, SALA et al. 2001). Außer durch Huminstoffe kann die Phosphatase-Aktivität auch 
durch hohe Konzentrationen an gelöstem Aluminium erhöht werden (JANSSON et al. 
1988), wie sie im Porenwasser von Muldenberg nachweisbar waren (siehe Kap. 4.1.5).  
 
Die Stimulierung der Phosphatase durch Huminstoffe ist von verschiedenen Autoren 
beschrieben worden (z. B. STEWART & WETZEL 1982, JONES et al. 1988, KIM & 
WETZEL 1993, SCHINNER & SONNLEITNER 1996). Durch Komplexierung der Phospha-
tasen mit den Huminstoffen kann es zur Stabilisierung der Enzyme gegenüber Umwelt-
faktoren wie pH-Wert, Temperatur oder UV-Bestrahlung kommen (LADD & BUTLER 
1975, SKUJIN 1976, DUDLEY & CHURCHILL 1995, BOAVIDA & WETZEL 1998). Wenn 
ein Enzym im Komplex mit Huminstoffen vorliegt, befindet es sich in einem Ruhezu-
stand, welcher durch Auflösung der Komplexe (z. B. durch Photolyse) wieder aufge-
hoben werden kann, wodurch es zur Reaktivierung kommt (WETZEL 1993). 
 
Beim Vergleich der Phosphatase-Aktivitäten aller untersuchten Talsperren mit verschie-
denen Sedimentparametern ergaben sich signifikante Zusammenhänge mit den Para-
metern Gesamtphosphor, pH-Wert und Glühverlust (siehe Abb. 4.30). Die Phosphatase 
war mit dem pH-Wert und dem Gesamtphosphor-Gehalt der Sedimente negativ korre-
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Abb. 4.30:  Korrelation der Phosphatase-Aktivität mit dem pH-Wert  
(r = -0,66), dem TP-Gehalt (r = -0,63) und dem Glühverlust (r = 0,45) 
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Aus der Erhöhung der Phosphatase-Aktivität bei niedrigen pH-Werten kann man 
schließen, dass in den untersuchten Talsperrensedimenten neben den alkalischen auch 
die sauren Phosphatasen einen großen Einfluss haben. Da die höchsten Phosphatase-
Aktivitäten in der Talsperre Muldenberg auftraten, wo auch die geringsten pH-Werte 
nachweisbar waren, müssen sich die Mikroorganismen an die niedrigen pH-Werte an-
gepasst haben und die Fähigkeit besitzen, saure Phosphatasen zu produzieren. Diese 
Anpassung der Mikroorganismen, bei niedrigen pH-Werten die optimale Phosphatase-
Aktivität zu erreichen, ist auch für Waldseen in Schweden beschrieben worden (OLSSON 
1990).  
 
Die negative Korrelation der Phosphatase mit dem Gesamtphosphor-Gehalt der Sedi-
mente deutet darauf hin, dass die mikrobielle Aktivität bei erhöhtem Substratangebot 
gehemmt wird. Obwohl keine Korrelation mit der SRP-Konzentration nachweisbar war, 
so ist doch ein Einfluss der TP-Konzentration im Sediment erkennbar. Der direkte Zu-
sammenhang der Phosphatase-Aktivität mit dem Glühverlust der Sedimente lässt darauf 
schließen, dass bei einem erhöhten organischen Gehalt auch der Anteil an Kohlenstoff-
quellen, die von den Mikroorganismen zum Abbau des partikulären Phosphors benötigt 
werden, vergrößert ist. Außerdem ist ein hoher organischer Gehalt ein Indikator für 
einen hohen Anteil an Biomasse, die zur Produktion und Aktivierung von Phosphatasen 
befähigt ist.  
 
Die Messung der Aktivität der Esterasen erfolgte durch die enzymatische Hydrolyse 
von Fluoresceindiacetat (FDA). Dieses Enzym stellt einen Indikator für die allgemeine 
heterotrophe Abbauaktivität der Mikroorganismen dar, da das eingesetzte Substrat in 
gleichem Maße von extrazellulären Esterasen, Proteasen und Lipasen von Bakterien, 
Pilzen, Protozoen und Algen verarbeitet werden kann (OBST 1995). Beta-Glucosidasen 
katalysieren den Abbau von Cellulose und Glucose (BARMAN 1969). Sie sind relativ 
spezifisch und zeigen eine hohe Empfindlichkeit gegenüber Hemmstoffen (OBST 1995). 
Aminopeptidasen werden von heterotrophen Bakterien gebildet und katalysieren die 
Spaltung von Peptiden, Proteinen und Aminosäuren (z. B. ROSSO & AZAM 1987, 
JACOBSEN & RAI 1988). 
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Die Esterase-Aktivität stieg mit sinkendem Trophiegrad an, wobei sich für die Talsperre 
Neunzehnhain I aufgrund des hohen Trockenmasse-Gehaltes der Sedimente die höchs-
ten Werte nur bei der volumenbezogenen Esterase-Aktivität zeigten. Im Gegensatz dazu 
waren für die beta-Glucosidase und Aminopeptidase im Sediment der Talsperren mit 
höherem Trophiegrad größere Werte nachweisbar. Daraus lässt sich schließen, dass 
unterschiedliche Trophiegrade von Gewässern sich auf spezifische Verteilungsmuster 
der Enzymaktivitäten in den Sedimenten auswirken.  
 
Es wird angenommen, dass extrazelluläre Enzymaktivitäten stark vom organischen Ge-
halt der Sedimente und von der polymeren Zusammensetzung des organischen Mate-
rials beeinflusst werden (BOSCHKER & CAPPENBERG 1998, MALLET & DEBROAS 2001). 
Außerdem sind die Enzymaktivitäten wichtige Indikatoren, welche die Reaktionen der 
mikrobiellen Biozönose auf Veränderungen der Nährstoffversorgung anzeigen (KARNER 
& RASSOULZADEGAN 1995).  
 
Die Unterschiede zwischen den untersuchten Talsperren hinsichtlich der Verteilungs-
muster der Enzymaktivitäten können höchstwahrscheinlich auch auf den unterschiedli-
chen Eintrag von partikulärem, organischem Material zurückgeführt werden. Die ge-
ringfügig höheren Aktivitäten der beta-Glucosidase und Aminopeptidase in den Sedi-
menten der meso- und polytrophen Talsperren Saidenbach und Quitzdorf deuten auf 
einen verstärkten Einfluss von sedimentierter Algenbiomasse hin, welche sich in Quitz-
dorf vor allem aus Microcystis und in Saidenbach aus Diatomeen zusammensetzt. Die 
geringe beta-Glucosidase-Aktivität in der Talsperre Muldenberg wird vermutlich durch 
den starken Eintrag von refraktärem allochthonem organischem Kohlenstoff verursacht.  
 
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass die Enzymaktivitäten für jedes Gewässer 
spezifische Verteilungsmuster aufwiesen, bei denen sich jedoch keine signifikante Ab-
hängigkeit vom Trophiegrad zeigte. Nur für die Phosphatasen war ein Zusammenhang 
mit der Trophie erkennbar, welcher allerdings sehr stark durch nicht abwasserbürtige 
organische Substanzen (vor allem Huminstoffe) beeinflusst wird und dadurch nur be-
dingt für eine Trophiebewertung geeignet ist. 
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Die mikrobielle Sedimentatmung ist ein Indikator für den benthischen Abbau organi-
scher Verbindungen (z. B. PAMATMAT 1971) und kann somit Aufschluss über die all-
gemeine heterotrophe Abbauaktivität der Mikroorganismen im Sediment geben. Sie 
wird stark von der Menge der Algenbiomasse beeinflusst, welche das Sediment erreicht 
und dort abgebaut wird. Daher kann die Sedimentatmung als Parameter herangezogen 
werden, der Aussagen über die trophische Situation eines Gewässers und lokale Ein-
träge von organischen Verbindungen und Nährstoffen aus dem Einzugsgebiet zulässt.  
 
Bei Betrachtung der mikrobiellen Atmungsaktivität ist ein eindeutiger Anstieg mit zu-
nehmendem Trophiegrad erkennbar (siehe Abb. 4.31). So betrug die Sedimentatmung 
im Sediment der Talsperre Quitzdorf nach fünf Tagen etwa das 5,5fache der Sediment-
atmung der Talsperre Neunzehnhain I, während die Atmungsaktivitäten in Muldenberg 



























----  Neunzehnhain 
 
Abb. 4.31:  mikrobielle Atmung im Sediment der untersuchten Talsperren 
 
Die erhöhte Sedimentatmung bei den Talsperren mit erhöhtem Trophiegrad ist auf den 
verstärkten autochthonen organischen Eintrag zurückzuführen. So ist ein Anstieg der 
mikrobiellen Atmungsaktivität im Sediment sowohl nach dem Eintrag von Phytoplank-
tonbiomasse als auch nach dem Eintrag von Makrophytenbiomasse beschrieben worden 
(FINDLAY et al. 1986, TUOMINEM et al. 1996). Einen weiteren wichtigen Einflussfaktor 
für die mikrobielle Atmung stellt die Konzentration an gelöstem Phosphat dar. Durch 
Anreicherung mit gelöstem Phosphat konnte beispielsweise von RAMÍREZ et al. (2003) 
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ein signifikanter Anstieg der mikrobiellen Atmungsaktivität von Sedimenten nachge-
wiesen werden. Die extrem hohen SRP-Konzentrationen im Porenwasser von Quitzdorf 






Die Denitrifikation spielt in vielen aquatischen Systemen eine sehr große Rolle. Beson-
ders in Sedimenten sind häufig optimale Bedingungen für Denitrifikanten vorhanden, 
welche zum größten Teil zu den fakultativ anaeroben Mikroorganismen gehören. Die 
Denitrifikation ist ein anaerober Prozess, der bei niedrigen Sauerstoff-Konzentrationen 
induziert und bei hohen Sauerstoff-Konzentrationen gehemmt wird. Die Akkumulation 
von organischem Material, bei dessen Abbau Nitrat und Elektronendonatoren freigesetzt 
werden, und die Diffusion von Nitrat aus der Wassersäule in die Sedimente stellen op-
timale Voraussetzungen für die Denitrifikation dar (SEITZINGER 1990). Durch die Re-
duktion von Nitrat und Nitrit zu molekularem, gasförmigem Stickstoff, welcher aus dem 
Wasserkörper in die Atmosphäre ausgast, kann die Denitrifikation ein wichtiger Prozess 
zur Oligotrophierung von stickstoffbelasteten Gewässern sein (KNOWLES 1982). Auch 
für phosphorlimitierte Gewässer ist die Denitrifikation von großer Bedeutung, da Nitrat 
als Elektronenakzeptor fungiert und die SRP-Freisetzung aus dem Sediment verringert. 
 
Die potentielle Denitrifikationsrate der untersuchten Talsperren zeigte einen eindeutigen 
Anstieg mit zunehmendem Trophiegrad (siehe Abb. 4.32), wobei die Werte im Sedi-
ment der Talsperre Quitzdorf im Vergleich zu den anderen Talsperren besonders stark 
erhöht waren. Dies deutet auf ein sehr hohes anaerobes Abbaupotential der Mikroorga-
nismen im Sediment von Quitzdorf hin. Die Talsperre Quitzdorf war auch das einzige 
Gewässer, in dem das Denitrifikationspotential mit zunehmender Sedimenttiefe einen 
starken Anstieg aufwies. Die Denitrifikationsraten in den oligotrophen Talsperren 
Neunzehnhain I und Muldenberg verminderten sich mit ansteigender Sedimenttiefe. 
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Abb. 4.32:  Denitrifikationspotential im Sediment der untersuchten Talsperren  
 
Die Denitrifikation in Gewässersedimenten wird von vielen verschiedenen Komponen-
ten beeinflusst. So sind beispielsweise positive Zusammenhänge mit dem organischen 
Gehalt (z. B. SEITZINGER 1988, VAN LUIJN et al. 1999) und der Wassertemperatur (z. B. 
MESSER & BREZONIK 1983) und negative Zusammenhänge mit der Wassertiefe (z. B. 
SAUNDERS & KALFF 2001) und dem Redoxpotential (VAN KESSEL 1977) im Sediment 
beschrieben worden. Die Steigerung des Denitrifikationspotentials mit der Trophie ist 
vermutlich dadurch erklärbar, dass in den Talsperren mit höherer Trophie geringere Re-
doxpotentiale nachgewiesen werden konnten und somit die Bedingungen für die De-
nitrifikanten optimal waren. Dies erklärt auch den starken Anstieg des Denitrifaktions-
potentials mit zunehmender Sedimenttiefe in der Talsperre Quitzdorf. Der organische 
Gehalt der Sedimente, welcher als Glühverlust bestimmt wurde, hat bei den untersuch-
ten Sedimenten keinen Einfluss auf das Denitrifikationspotential. Allerdings könnte der 
verstärkte autochthone organische Eintrag durch die Algenbiomasse in den Talsperren 
mit höherem Trophiegrad auch zu Stimulierung der Denitrifikationsrate führen. 
 
Die extreme Steigerung der Aktivität der Denitrifikanten in der Talsperre Quitzdorf 
lässt erkennen, dass sich der Trophiegrad eines Gewässers auf das reduktive Potential 
der Sedimente auswirkt und somit auch starken Einfluss auf die Freisetzung redoxsen-
sitiver Stoffe wie z. B. Phosphat und Eisen hat. Genau wie das Denitrifikationspotential 
zeigte auch die mikrobielle Sedimentatmung einen Anstieg mit zunehmendem Trophie-
grad und stark erhöhte Werte in der Talsperre Quitzdorf. Auch von anderen Autoren 
konnten signifikante Zusammenhänge zwischen der Denitrifikationsrate und der mikro-
biellen Sedimentatmung festgestellt werden (SEITZINGER 1994). Diese beiden Methoden 
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zur Bestimmung reduktiver mikrobieller Aktivitäten in Sedimenten sind somit gut ver-
gleichbar und können wichtige Hinweise auf potentielle Entwicklungstendenzen von 
Gewässersedimenten geben.  
 
 
4.1.7 Zusammenfassende Darstellung der Abhängigkeiten zwischen den Parametern 
im Sediment und im Porenwasser 
 
Die zusammenfassende Betrachtung der Porenwasserparameter mittels einer Cluster-
Analyse bestätigt die bereits beschriebenen Zusammenhänge (siehe Abb. 4.33). Beson-
ders die Gruppe, in welcher die SRP-Konzentration enthalten ist, bildet einen gute 
Grundlage zur Erstellung von Bewertungskriterien für eine Trophieeinstufung. Es zeigte 
sich, dass die SRP-Konzentration mit der Alkalinität, der Leitfähigkeit und der Kon-
zentration an Ammonium und Sulfid verbunden ist. Somit sind diese Parameter beson-
ders gut für eine Trophiebewertung geeignet.  
 
Die Leitfähigkeit stellt allerdings einen sehr allgemeinen Parameter dar, der von einer 
Vielzahl von Faktoren abhängt, welche nicht unbedingt Einfluss auf die Trophie haben 
müssen. Er ist deshalb nur als ergänzender Zusatzparameter geeignet. Obwohl die Kon-
zentration des Sulfids eine Gruppe mit der SRP-Konzentration bildet, so ist doch beim 
Vergleich der Sulfid-Konzentration zwischen den Talsperren gemäß Abb. 4.9 ersicht-
lich, dass zwar die oligotrophe Talsperre Neunzehnhain I die geringsten und die po-
lytrophe Talsperre Quitzdorf die höchsten Gehalte an Sulfid aufwiesen, die Sulfid-Kon-
zentrationen der mesotrophen Talsperre Saidenbach jedoch geringer waren als die der 
oligotrophen und dystrophen Talsperre Muldenberg. Höchstwahrscheinlich muss also 
bei einer Trophiebewertung hinsichtlich der Sulfid-Konzentrationen der Sedimente zwi-
schen dystrophen und nicht-dystrophen Gewässern unterschieden werden. 
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Abb. 4.33:  Cluster-Analyse verschiedener Parameter im Porenwasser der untersuchten 
Talsperren (complete linkage, Distanzmaß: Pearson r) 
 
Weitere Cluster, welche im Porenwasser der Untersuchungsgewässer gefunden werden 
konnten, waren das Cluster der Elektronenakzeptoren (Nitrat und Sulfat) und das Clu-
ster der gelösten Metalle (Aluminium und Eisen), welche aufgrund ihres Abbau- bzw. 
Löslichkeitsverhaltens ähnliche Konzentrationsprofile aufwiesen. Im Gegensatz dazu 
waren die DOC-Konzentration und der pH-Wert keiner Gruppe eindeutig zugehörig, 
was vermutlich damit zusammenhängt, dass es sich bei der Talsperre Muldenberg im 
Gegensatz zu den anderen untersuchten Talsperren um ein dystrophes und versauertes 
Gewässer handelt und sie dadurch einen anderen Charakter aufweist. 
 
 
4.2 Bewertungsansatz für Sedimente in Anlehnung an die LAWA-Richtlinie 
zur Gewässerbewertung 
 
Die Untersuchungen an den Sedimenten der vier Talsperren haben gezeigt, dass einige 
Parameter im Porenwasser und im Sediment signifikante Zusammenhänge mit dem 
Trophiegrad erkennen lassen. Besonders die Porenwasser-Konzentration des gelösten 
Phosphats (SRP) und des Ammoniums, die Alkalinität sowie die Fe:P- und Al:P-Quo-
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
Bewertungsansatz für Sedimente in Anlehnung an die LAWA-Richtlinie zur Gewässerbewertung 
 
 81
tienten (bzw. der Metall:Phosphor-Summenquotient MPS) und Anteile der P-Fraktionen 
im Sediment wiesen klare Bezüge zur Trophie auf.  
 
Da die Bestimmung der P-Fraktionen (nach PSENNER et al. 1984) ein relativ zeitauf-
wendiges Messverfahren darstellt, welches nahezu eine Woche in Anspruch nimmt, 
wäre es für eine Routineuntersuchung von Sedimenten nicht anwendbar. Die anderen 
erwähnten Parameter hingegen sind sehr gut zur Bewertung der Trophie und zur Ab-
schätzung von Entwicklungstendenzen geeignet.  
 
Die Parameter SRP, Ammonium, Alkalinität und MPS entsprechen den in Kap. 1.3 ge-
nannten Kriterien für Parameter zur Bewertung von Gewässern. Alle Parameter sind mit 
relativ geringem Aufwand zu bestimmen. Der größte Aufwand liegt vermutlich in der 
Gewinnung der Sedimente und des Porenwassers, wobei man sich hierbei auf die tiefste 
Stelle des Gewässers beschränken könnte. Die Parameter sind einerseits ein Ausdruck 
für die mikrobielle Abbauaktivität (Ammonium, Alkalinität), welche wiederum oftmals 
reduktive Verhältnisse im Sediment schafft und die Freisetzung von Phosphat (SRP) 
verstärkt. Andererseits ist SRP als einer der wichtigsten Algennährstoffe direkter Verur-
sacher von trophischen Veränderungen in einem Gewässer und hat somit sehr großen 
Einfluss auf die Trophieparameter des Wasserkörpers (Chlorophyll a, Sichttiefe).  
 
Da die beschriebenen Porenwasser-Parameter in den sommerlichen Stagnationsperioden 
besonders hohe Werte zeigen und dadurch auch die Freisetzungsraten in dieser Zeit am 
höchsten sind, sollte die Bewertung hinsichtlich des Einflusses auf die Trophie vor al-
lem während der Sommerstagnation gemessen werden. Die Werte der Metall:Phosphor-
Quotienten (Al:P, Fe:P, MPS) sind hingegen relativ konstant und können somit während 
des gesamten Jahresverlaufes ermittelt werden. Der Metall:Phosphor-Quotient ist ein 
entscheidender Faktor zur Beurteilung des P-Rückhaltepotentials der Sedimente und 
dadurch besonders für die Abschätzung von Entwicklungstendenzen der Gewäs-
sertrophie geeignet. 
 
Die Metall:Phosphor-Quotienten zeigen im Gegensatz zu den Parametern im Porenwas-
ser keine kontinuierliche Veränderung mit der Trophie, sondern stellen eine Grenze dar, 
bei deren Unterschreitung eine höhere bzw. bei deren Überschreitung eine geringere 
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Trophie vermutet werden kann. Bei den untersuchten Talsperren zeigte es sich, dass ein 
signifikanter Anstieg der SRP-Konzentration im Porenwasser einsetzte, wenn ein 
Grenz-Quotient unterschritten wurde. Für die untersuchten Talsperren betrug der molare 
Quotient für Eisen (Fe:P) etwa 6, für Aluminium (Al:P) etwa 11. Diese beiden Quo-
tienten lassen sich zusammenfassen zu einem Summenquotienten (MPS), in dem die 
Metalle, welche die P-Freisetzung beeinflussen, gemeinsam betrachtet werden. Der 
MPS betrug somit etwa 17. Für die Al:P-Quotienten konnten die Literaturwerte bestä-
tigt werden, welche zu einer P-Festsetzung im Sediment führen. Für die Fe:P-Quotien-
ten gab es einige Diskrepanzen zwischen den ermittelten Werten und den Literaturdaten 
(siehe Kap. 4.1.5). Deshalb ist es notwendig, zukünftig noch eine repräsentative Zahl 
verschiedener Gewässersedimente hinsichtlich der Fe:P-Quotienten und deren Grenz-
werte für eine signifikante P-Freisetzung bzw. -Fixierung zu untersuchen.  
 
Auch für die oben genannten Porenwasser-Parameter, welche für eine Gewässerbewer-
tung in Frage kämen, ist die Untersuchung weiterer Gewässer erforderlich, um diese 
Parameter in ein Bewertungssystem aufnehmen zu können. Hierbei müsste eine reprä-
sentativer Querschnitt von Gewässern mit einem breiten Spektrum von trophischen Be-
dingungen einbezogen werden. Die trophierelevanten Porenwasser-Parameter müssten 
nach eingehender Untersuchung in ein Index-System eingeordnet werden, welches ent-
sprechend der LAWA-Richtlinie zur Gewässerbewertung die Trophiestufen oligotroph, 
mesotroph, eutroph, polytroph und hypertroph enthält. Außerdem könnten aufgrund der 
Sedimentuntersuchungen unter Einbeziehung von morphometrischen Kenngrößen Aus-
sagen über mögliche Entwicklungstrends eines Gewässers getroffen werden, welche 
ergänzend in das Bewertungssystem eingehen könnten. 
 
In Tabelle 4.2 ist ein vorläufiges Trophiesystem aufgeführt, welches auf der Trophie-
einstufung nach der Richtlinie der LAWA basiert. Alle darin enthaltenen trophierele-
vanten Parameter und Grenzen zwischen den einzelnen Trophiezuständen gehen zurück 
auf die Ergebnisse aus den Untersuchungen der Talsperren. Da im Untersuchungspro-
gramm kein eutrophes Gewässer enthalten war, wurde hierfür zwischen den Werten für 
mesotroph und polytroph intrapoliert. Der Trophiezustand hypertroph kommt unter 
mitteleuropäischen Klimabedingungen nicht vor und wurde somit als unterste und 
offene Grenze der Gewässerqualität betrachtet.  
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Obwohl die Sedimentschicht, die am vertikalen Austausch des Porenwassers mit dem 
Wasserkörper beteiligt ist, je nach Tiefe und Horizontabschirmung des Gewässers eine 
unterschiedliche Mächtigkeit aufweist, so kann doch davon ausgegangen werden, dass 
in den allermeisten Fällen die Schicht der obersten 5 cm des Sediments an den Aus-
tauschprozessen beteiligt und somit als Bewertungsobjekt gut geeignet ist. Um die Be-
wertung und Trophieeinstufung stärker abzusichern, sollten die Werte jeweils als worst 
case, also als maximale Porenwasserkonzentration bzw. minimaler Metall:Phosphor-
Quotient der obersten 5 cm-Sedimentschicht, festgehalten werden. 
 
Tab. 4.2:  vorläufiges Bewertungssystem für die trophierelevanten Parameter des Po-
renwassers und des Trockensediments (ausgehend von den untersuchten 
Talsperren) 
 
 oligotroph mesotroph eutroph polytroph hypertroph
1. Mittelwerte während der Vegetationsperiode  
(Maximum der obersten 5 cm des Porenwassers, Schrittweite 1 cm): 
SRP [mg/l] < 0,10 0,10  0,25 0,25  1,00 1,00  2,50 > 2,50 
NH4+-N [mg/l] < 3,00 3,00  5,00 5,00  10,0 10,0  18,0 > 18,0 
Alkalinität [mmol/l] < 1,00 1,00  3,00 3,00  5,00 5,00  7,00 > 7,00 
2. jahreszeitlich unabhängige Parameter 
(Minimum der obersten 5 cm des Trockensediments, Schrittweite 1 cm): 
mol. Al:P-Quotient  > 11 > 11 < 11 < 11 < 11 
mol. Fe:P-Quotient > 6 > 6 < 6 < 6 < 6 
Summenquotient (MPS) > 17 > 17 < 17 < 17 < 17 
 
 
4.3 Der Einfluss der Sedimente auf die Trophie am Beispiel der polytrophen 
Talsperre Quitzdorf 
 
4.3.1 Massenwachstum von Microcystis 
 
Microcystis ist ein Cyanobakterium, welches bei hohen Temperaturen und bei ausrei-
chender Nährstoff-Versorgung eine massive Abundanzsteigerung erfährt. Bei Massen-
entwicklungen von Microcystis in einem Gewässer entstehen bläulich-grüne Schlämme, 
die an der Wasseroberfläche schwimmen. Diese Massen von Microcystis-Kolonien sind 
besonders in solchen Gewässern problematisch, die der Trinkwassergewinnung oder als 
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Erholungs- und Badegewässer dienen, wie es bei der Brauchwassertalsperre Quitzdorf 
der Fall ist. Beispielsweise bringen Massenentwicklungen von Microcystis sowohl äs-
thetische Probleme wie Geruchsbelästigungen und Veränderungen der Wasserfarbe als 
auch hygienische Probleme wie die Produktion von Allergenen und Toxinen mit sich. 
Neben Microcystis kann die problembehaftete Schlamm- bzw. Schaumbildung an der 
Wasseroberfläche von Gewässern auch noch von anderen Cyanobakterien wie z. B. 
Anabaena und Aphanizomenon hervorgerufen werden. 
 
Trotz der Abnahme der externen P-Last der Talsperre Quitzdorf durch die Inbetrieb-
nahme einer Kläranlage im Einzugsgebiet trat in den Sommermonaten ein extrem star-
kes Wachstum von Microcystis auf, was neben dem Erosionseintrag aus Landwirt-
schaftsflächen vor allem durch die hohe Nährstoff-Freisetzung aus dem Sediment der 
Talsperre hervorgerufen wird. Auch im Sediment von Quitzdorf konnten einerseits 
mittels Epifluoreszenzmikroskopie viele Microcystis-Kolonien gefunden werden, und 
andererseits wurden mittels Analyse der aus dem Sediment isolierten 16S rDNA viele 
Microcystis-Sequenzen nachgewiesen (WOBUS et al. 2003). Während der Sommermo-
nate war im Sediment ein Anstieg der Microcystis-Zellzahl im obersten Sedimentzenti-
meter zu verzeichnen. So betrug das Biovolumen von Microcystis im obersten Zenti-
meter des Sediments im August 2001 ca. 88 mm3/l, wogegen es im Oktober 2001 nur 
ca. 23 mm3/l und im Februar 2001 sogar nur etwa 7 mm3/l betrug.  
 
Der sommerliche Anstieg der Microcystis-Abundanz im obersten Sedimentzentimeter 
ist durch die hohe Anzahl an Microcystis-Kolonien im Wasserkörper und eine verstärkte 
Sedimentation während dieser Zeit erklärbar. Im Jahresverlauf zeigten die Microcystis-
Zellen einen deutlichen Abfall der mittleren Zelldurchmesser. So wiesen im Februar 
2001 90 % der Zellen einen Durchmesser von 7 µm auf, während das Maximum der 
Größenverteilung im August 2001 bei einem Zelldurchmesser von 5 µm (60 % der Zel-
len) und im Oktober 2001 nur noch bei einem Durchmesser von 3 µm (80 % der Zellen) 
lag. Daraus kann man schließen, dass während der Wintermonate die kleineren Micro-
cystis-Zellen (d < 7 µm) von Bakterien zersetzt werden, wodurch sich das Größenspek-
trum zu den größeren Zellen verschiebt.  
 
ERGEBNISSE UND DISKUSSION 
Der Einfluss der Sedimente auf die Trophie am Beispiel der polytrophen Talsperre Quitzdorf 
Massenwachstum von Microcystis 
 85
In den Microcystis-Zellen war ein P-Gehalt von ca. 5 mg/(gTS Microcystis) nachweis-
bar, der in einem für Cyanobakterien typischen Konzentrationsbereich liegt. Durch den 
Biomassezuwachs im August stieg der Anteil des in den Microcystis-Zellen gespei-
cherten Phosphors am Sediment-Gesamtphosphor von ca. 4 % im Frühjahr und im 
Herbst auf etwa 19 % im Sommer an. Dies zeigt, dass der größte Teil des biologisch 
gebundenen Phosphors, der in der NaOH-NRP-Fraktion nachgewiesen wurde, in den 
Sommermonaten durch die P-Speicherung von Microcystis bedingt war, während im 
weiteren Jahresverlauf vor allem andere Sedimentbakterien für die relativ hohen Ge-
halte an biologisch gebundenem Phosphor in dieser Talsperre verantwortlich sind. 
 
Viele der Microcystis-Zellen in den Sedimentproben waren reich an Polyphosphat-Gra-
nula, welche durch die DAPI-Färbung gelb angefärbt wurden (siehe Abb. 4.34). Das 
Polyphosphat, welches in den Microcystis-Zellen gefunden wurde, hat neben der Funk-
tion als Nährstoffspeicher für das Koloniewachstum während der Sommermonate ver-
mutlich eine große Bedeutung als Nährstoffreserve für Microcystis während der Win-
termonate, da auch in diesem Zeitraum erhebliche Mengen von Microcystis im Sedi-
ment gefunden wurden. Das Überleben von Microcystis in den Sedimenten während der 
Wintermonate ist von verschiedenen Autoren nachgewiesen worden (z. B. IMAMURA et 
al. 1981; TAKAMURA et al. 1984; BOSTRÖM et al. 1989).  
 
 
Abb. 4.34:  Microcystis-Zellen (blau) mit Polyphosphat-Granula (gelb) im Sediment der 
Talsperre Quitzdorf (angefärbt mit DAPI) 
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Der Stoffwechsel von Microcystis kann nach der Überwinterung durch geringe Sauer-
stoff- und hohe DOC-Konzentrationen an der Kontaktschicht zwischen Sediment und 
Wasser aktiviert werden (STARMACH 1974). Außerdem ist nach MIERSCH (1997) zum 
Aufbau einer Microcystis-Startpopulation neben einer Tiefenwassertemperatur von 
mindestens 12 °C ebenso ein ausreichendes Lichtangebot bis zur Sedimentoberfläche 
erforderlich. Dadurch beginnt der Aufbau von Gasvesikeln in den Zellen und der Abbau 
des zellinternen Kohlenstoffs, was zum Flotationsaufstieg der stoffwechselaktiven, 
überwinterten Microcystis-Zellen aus dem Sediment führt (z. B. TAKAMURA et al. 1984; 
BOSTRÖM et al. 1989). Eine massive Sedimentation von Microcystis-Kolonien setzt ein, 
wenn die Wassertemperatur unter 15 °C absinkt (MIERSCH 1997). 
 
In der Untersuchungsperiode 2000/2001 war eine starke reziproke Beziehung zwischen 
dem N:P-Verhältnis im Wasserkörper und der Abundanz von Microcystis erkennbar. 
Aus der Literatur ist bekannt, dass Cyanobakterien häufig andere Phytoplankter ver-
drängen können, wenn das molare N:P-Verhältnis im Wasserkörper unter 10 fällt 
(BULGAKOV & LEVICH 1999). Für Microcystis ist ein starker Anstieg der Abundanz bei 
einem N:P-Verhältnis < 5 beschrieben worden (ALEYA et al. 1994). Dies konnte in der 
























































































































































Abb. 4.35 a:  molarer N:P-Quotient und Biovolumen von Microcystis an der Wasser-
oberfläche der Talsperre Quitzdorf im Jahresverlauf  
(punktierte Linie: N:P = 10)  
 b: Nitrat-, Ammonium- und TP-Konzentration an der Wasseroberfläche der 
Talsperre Quitzdorf im Jahresverlauf 
(Rohdaten: Landestalsperrenverwaltung des Freistaates Sachsen) 
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Im Wasserkörper von Quitzdorf traten starke saisonale Schwankungen der Nitrat-Kon-
zentration im Wasserkörper auf. Als das Nitrat in den Sommermonaten vor allem durch 
Denitrifikation verbraucht war, kam es zu einem Microcystis-Massenwachstum. Zu-
sätzlich kann aufgrund des Nitratschwundes im Wasserkörper eine erhöhte reduktive P-
Freisetzung aus dem Sediment vermutet werden (ANDERSEN 1982; RIPL 1982; 
ANDRUSCH et al. 1992). Das Massenwachstum von Microcystis in Quitzdorf hängt also 
nicht nur von einem reichlichen Phosphat-Angebot ab, sondern auch von einer verrin-
gerten Stickstoff-Konzentration und insbesondere vom N:P-Verhältnis. 
 
Das Massenwachstum von Microcystis in Quitzdorf während der Sommermonate ist 
offensichtlich mit einem niedrigen N:P-Verhältnis im Wasserkörper verbunden, welches 
durch niedrige Stickstoff- und hohe Phosphat-Konzentrationen entsteht. Deshalb würde 
jede Gewässertherapie hinsichtlich geringerer Stickstoff-Einträge (z. B. eine Denitrifi-
kation bei Kläranlagenabläufen) zu niedrigeren N:P-Relationen und dadurch zu einer 
Stabilisierung der Microcystis-Population führen.  
 
Nach HYENSTRAND et al. (1998) wird von Cyanobakterien wie Microcystis, bei denen 
keine Stickstoff-Fixierung nachgewiesen wurde, Ammonium als Stickstoffquelle im 
Vergleich zu anderen Phytoplanktern verstärkt aufgenommen, da sich die geringere 
Zellgröße der Cyanobakterien und ihre höhere Substrataffinität gegenüber Ammonium 
positiv auf die Effizienz der Ammonium-Assimilation auswirken. Diese Cyanobakterien 
können aufgrund ihrer Fähigkeit zur Gasvakuolenbildung und Flotation passive und 
dadurch energiesparende Vertikalmigrationen innerhalb des Wasserkörpers vollziehen, 
um sich mit Nährstoffen zu versorgen. Dies kann sie gegenüber anderen, aktiv wan-
dernden Phytoplanktonarten (z. B. Dinoflagellaten) begünstigen. Das starke Wachstum 
von Microcystis während der Zeiten des Ammonium- und Nitratschwunds im gesamten 
Wasserkörper lässt auf andere Strategien der Stickstoffversorgung schließen. Eine Fi-
xierung von molekularem Stickstoff ist jedoch noch nicht für Microcystis beschrieben 
worden.  
 
Die Bedingungen für das Wachstum von Microcystis sind in der Talsperre Quitzdorf 
nahezu optimal. Hohe Sommertemperaturen (> 20 °C), hohe pH-Werte (pH > 8) und 
daraus resultierende hohe Gehalte von Hydrogencarbonat, wie sie in Quitzdorf nach-
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weisbar waren, haben einen direkten positiven Effekt auf die spezifische Wachstumsrate 
von Microcystis (HYENSTRAND et al. 1998). Microcystis besitzt wie andere wasserblü-
tenbildende Cyanobakterien die Fähigkeit zur Flotation und kann dadurch bei Turbulen-
zen im Wasserkörper immer eine für die optimale Ressourcennutzung erforderliche 
Vertikalverteilung mit einem Abundanzschwerpunkt nahe der Wasseroberfläche ge-
währleisten (z. B. MIERSCH 1997). Außerdem kann Microcystis das durch die Gewäs-
seroberfläche diffundierende atmosphärische Kohlendioxid direkt nutzen (PAERL & 
USTACH 1982). Ein weiterer Vorteil gegenüber anderen Phytoplanktonarten besteht 
darin, dass Microcystis in der Lage ist, Hydrogencarbonat effektiv aufzunehmen und zu 
verwerten (z. B. PIERCE & OMATA 1988). Bei der Aufnahme von Hydrogencarbonat 
wird eine äquivalente Menge von Hydroxid-Ionen abgegeben, wodurch sich der pH-
Wert stark erhöhen kann. Durch die entstehenden hohen pH-Werte wird das Wachstum 
anderer Phytoplankter, die nur freie Kohlensäure als Kohlenstoffquelle nutzen können, 
gehemmt. 
 
Nach BRUNBERG & BOSTRÖM (1992) kann Microcystis auch die allgemeine mikrobielle 
Aktivität im Sediment anregen. Einerseits können die Microcystis-Zellen selbst als Sub-
strat für heterotrophe Bakterien dienen, und andererseits können die Ausscheidungspro-
dukte von Microcystis die mikrobielle Aktivität steigern, sodass auch dadurch diese 
Cyanobakterien zu einer verstärkte SRP-Freisetzung aus dem Sediment beitragen. 
 
In der Literatur sind verschiedene Ansätze zur Verringerung von extremen Microcystis-
Abundanzen beschrieben worden. Zu diesem Zweck kann entweder eine Verringerung 
der Nährstoffzufuhr oder eine Inaktivierung von Microcystis angestrebt werden. Bei-
spielsweise würde sich eine Erhöhung des N:P-Quotienten durch Verringerung der 
Phosphat- und Erhöhung der Stickstoff-Konzentration im Wasserkörper negativ auf 
Microcystis auswirken. Auf Möglichkeiten zur Phosphatreduzierung im Wasserkörper 
der Talsperre Quitzdorf wird im Folgenden noch näher eingegangen (siehe Kap. 4.3.3). 
Allerdings wird nach DOKULIL & TEUBNER (2000) durch eine Nährstoffreduktion nur 
die maximale Biomasse von Microcystis verringert, jedoch nicht deren Dominanz in der 
Phytoplankton-Biozönose. Andere Möglichkeiten zur Abundanzreduzierung von 
Microcystis, die bereits für verschiedene Gewässer angewandt wurden, sind beispiels-
weise die Förderung von konkurrierenden Phytoplanktonarten wie z. B. Diatomeen 
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(HOLM & ARMSTRONG 1981), die künstliche Zirkulation (DOKULIL & TEUBNER 2000) 
oder die Infektion von Microcystis mit Cyanophagen (MANAGE et al. 1999). Außerdem 
wurde der Einsatz von Gerstenstroh beschrieben, welches beim anaeroben Abbau Sub-
stanzen freisetzt, die toxisch auf verschiedene Phytoplankter (u. a. Microcystis) wirken, 
jedoch keine negativen Auswirkungen auf das restliche Gewässerökosystem haben 
(BARRETT et al. 1999). 
 
Alle genannten Ansätze zur direkten Inaktivierung von Microcystis sind höchstwahr-
scheinlich aufgrund der großen Oberfläche der Talsperre Quitzdorf wenig praktikabel. 
Da das Massenaufkommen von Microcystis in der Talsperre Quitzdorf offensichtlich 
größtenteils durch die starke P-Freisetzung aus dem Sediment hervorgerufen wird, 
sollten eventuelle Maßnahmen zur Reduzierung von Microcystis vor allem diesem in-
ternen Nährstoff-Eintrag entgegenwirken.  
 
 
4.3.2 Experimente zur Untersuchung der P-Freisetzung  
 
Die P-Freisetzung aus dem Sediment der Talsperre Quitzdorf ist sehr hoch und hat so-
mit einen entscheidenden Einfluss auf die Eutrophierung dieses Gewässers. Da im Se-
diment von Quitzdorf große Anteile an potentiell mobilisierbarem Phosphor vorhanden 
sind, kann davon ausgegangen werden, dass die hohe P-Freisetzung noch lange anhält. 
Abschätzungen haben ergeben, dass unter der Annahme einer mittleren P-Freisetzung 
von 8800 kg/a aus den obersten 5 cm des Sediments und einem mobilisierbarem Phos-
phorpool von 0,3 kgP/(m3 Sediment) die Freisetzung von Phosphat aus dem Sediment 
etwa 13 Jahre andauern würde. Diese Rechnung berücksichtigt allerdings nicht den zu-
sätzlichen P-Eintrag, welcher durch die Sedimentation von im Wasserkörper gewachse-
nen Algen und Cyanobakterien entsteht und somit die P-Freisetzungsdauer der Sedi-
mente noch weiter verlängern würde. Somit kann in den nächsten Jahren nicht mit einer 
Verbesserung des Gewässerzustandes gerechnet werden. 
 
Zur näheren Untersuchung der Möglichkeiten einer Einflussnahme auf die P-Freiset-
zung aus dem Sediment der Talsperre Quitzdorf wurden Batch-Experimente an intakten 
Sedimentkernen durchgeführt. Hierbei wurde das überstehende Wasser der Sediment-
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kerne mit verschiedenen Konzentrationen von Sulfat und Nitrat versetzt, um die Aus-
wirkung oxidativer und reduktiver Prozesse auf die Löslichkeit des Sedimentphosphors 
näher zu untersuchen. Außerdem wurden verschiedene Dosierungen einer Aluminium-
lösung zum überstehenden Wasser der Sedimente gegeben, um den Effekt einer Metall-
anreicherung im Sediment auf die P-Freisetzung zu prüfen.  
 
 
4.3.2.1 Zugabe von Sulfat und Nitrat 
 
Bei der Zugabe von Sulfat in Konzentrationen von 200 mg/l und 400 mg/l zum überste-
henden Wasser der Sedimente war eine signifikante Abnahme des Redoxpotentials im 
Porenwasser nachweisbar, welche nach vier Wochen am stärksten war und eine Abstu-
fung in Abhängigkeit von der zugegebenen Sulfat-Konzentration aufwies (siehe 
Abb. 4.36). Durch die Sulfatanreicherung im Sediment kam es zur Sulfatreduktion und 
dadurch zur Bildung von Sulfid. Dieses Sulfid verband sich mit dem im Sediment ge-
bundenen Eisen zu Eisensulfid und führte zur Auflösung von Eisen-Phosphor-Komple-
xen, was wiederum die verstärkte Freisetzung von gelöstem Phosphat zur Folge hatte. 
Auch hier waren Unterschiede zwischen den beiden Konzentrationen der Sulfatzugabe 
erkennbar (siehe Abb. 4.37). Dies bestätigt die Annahme, dass es bei einer Erhöhung 
der Sulfat-Konzentration zum Anstieg der SRP-Konzentration im Porenwasser und so-
mit auch zu einer höheren P-Freisetzung aus dem Sediment kommt.  
 
Durch die Zugabe von Nitrat kam es zur Oxidation der Sedimentoberfläche, was durch 
eine Aufhellung der obersten Sedimentschicht erkennbar war. Eine signifikante Erhö-
hung des Redoxpotentials war jedoch nicht nachweisbar (siehe Abb. 4.36). Durch die 
Oxidation der Sedimentoberfläche mittels Nitrat wurde die P-Freisetzung stark herabge-
setzt. Nach etwa 14 Tagen zeigte sich ein Anstieg der SRP-Konzentration bei den Se-
dimentkernen mit 20 mg Nitrat, und nach 28 Tagen ein Anstieg bei den Kernen mit 
40 mg Nitrat. Nach einem Monat war zwar noch eine Abstufung zwischen der unbehan-
delten Probe und den zwei verschiedenen Nitrat-Konzentrationen erkennbar, jedoch 
näherten sich die SRP-Konzentrationen der behandelten Kerne kontinuierlich dem Wert 
der Kontrolle an (siehe Abb. 4.37).  
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Sobald das Nitrat im überstehenden Wasser verbraucht war, was bei Temperaturen von 
20 °C nach etwa 2-3 Wochen der Fall war, kam es zur Freisetzung von Phosphat, da die 
oxidative Barriere zwischen Sediment und überstehendem Wasser aufgehoben ist. Da-
her würde eine Restaurierung der Talsperre Quitzdorf nach dem RIPLOX-Verfahren 
durch die Sedimentbehandlung mit Nitrat höchstwahrscheinlich nur einen kurzzeitigen 
positiven Effekt haben. Durch die Behandlung mit Nitrat ist das im Sediment gebun-
dene Phosphat weiterhin an Eisen gebunden und dadurch reduktiv löslich. Die stark 
reduktiven Verhältnisse im Sediment in den Sommermonaten, hervorgerufen durch die 
Temperaturerhöhung und den erhöhten organischen Eintrag durch verstärktes Algen-
wachstum, würden einen schnellen Verbrauch des Nitrats und somit einen schnellen 













































Abb. 4.36:  Veränderung des Redoxpotentials [mV] im Sediment der Talsperre Quitz-

































Abb. 4.37:  Veränderung der SRP-Konzentration im überstehenden Wasser der Tal-
sperre Quitzdorf nach Sulfat- und Nitrat-Zugabe zum überstehenden Wasser 
der Sedimentkerne 
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Die Resultate der Sulfat- bzw. Nitrat-Zugabe bestätigen die Annahme, dass der größte 
Teil des Phosphors im Sediment der Talsperre Quitzdorf reduktiv löslich an Eisen ge-
bunden ist. Dadurch kommt es in den Sommermonaten bei Temperaturerhöhungen und 
verstärktem organischem Eintrag zu einer erhöhten P-Freisetzung.  
 
 
4.3.2.2 Zugabe von Aluminium 
 
Da das Sediment der Talsperre Quitzdorf relativ arm an Aluminium ist und dadurch ein 
Großteil des Phosphors reduktiv an Eisen und nicht stabil an Aluminium gebunden vor-
liegt, wurde das überstehende Wasser von intakten Sedimentkernen mit verschiedenen 
Mengen einer Aluminiumsulfat-Lösung [1 gAl/l] versetzt. Hierbei sollte der Sediment-
phosphor von der an Eisen gebundenen BD-Fraktion in die an Aluminium gebundene 
NaOH-SRP-Fraktion verlagert und dadurch die P-Rücklösung verringert werden.  
 
Die Aluminium-Zugabe verursachte eine signifikante Herabsetzung der SRP-Konzen-
tration im überstehenden Wasser der Sedimentkerne (siehe Abb. 4.38). Es zeigte sich 
eine Verringerung der P-Freisetzung bei Erhöhung der zugegebenen Menge an Alumi-
nium. Für einen molaren Al:P-Quotienten von 11, wie er für den Phosphorrückhalt in 
Sedimenten erforderlich ist, wurde eine Aluminium-Zugabe von ca. 1,4 mg/cm2 berech-
net. Für die Berechnung der Aluminium-Zugabe zur Einstellung des erforderlichen 
Al:P-Quotienten wurde von einer mittleren P-Freisetzung von 0,12 mg/(cm2*a) ausge-
gangen. Die P-Freisetzung konnte bei einer Aluminium-Zugabe von mehr als 



















Abb. 4.38:  SRP-Konzentrationen im überstehenden Wasser der Talsperre Quitzdorf, 
vier Wochen nach Zugabe verschiedener Mengen von Aluminiumsulfat zum 
überstehenden Wasser der Sedimentkerne 
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Es zeigte sich, dass die an Aluminium gebundene P-Fraktion durch das zugegebene 
Aluminium um etwa 10 % erhöht werden konnte (siehe Abb. 4.39). Das Phosphat, wel-
ches die Erhöhung in der Al-P-Fraktion bewirkte, wurde aus der an Eisen gebundenen 
Fraktion umgelagert. Allerdings war nur eine sehr geringe Steigerung dieses Effektes 





















Abb. 4.39:  P-Fraktionen im Sediment der Talsperre Quitzdorf, vier Wochen nach Zu-
gabe verschiedener Mengen von Aluminiumsulfat zum überstehenden Was-
ser der Sedimentkerne 
 
Die weitere Reduzierung der SRP-Rücklösung aus dem Sediment bei erhöhten Alumi-
nium-Zugaben im Gegensatz zur Stagnation der Umlagerung von der Fe-P- zur Al-P-
Fraktion aus Abb. 4.39 ist vermutlich damit erklärbar, dass eine höhere Aluminium-
Konzentration im überstehenden Wasser eine verstärkte Ausfällung von gelöstem Phos-
phat verursacht. Dieses Phosphat befindet sich dann nur an der Sedimentoberfläche und 
wird bei der Fraktionierung mit den tieferen Sedimentschichten vermischt, wodurch der 
Umlagerungseffekt von Fe-P zu Al-P abgeschwächt wird.  
 
Dies wird dadurch bestätigt, dass bei der Direktzugabe verschiedener Mengen von 
Aluminiumsulfat zu ca. 1 ml Sediment eine stärkere Verlagerung des Phosphors von der 
an Eisen gebundenen Fraktion zu der an Aluminium gebundenen Fraktion zu verzeich-
nen war (Abb. 4.40). Durch die Vermischung der mit Aluminium versetzten Sediment-
proben erfolgte eine gleichmäßige Verteilung des Aluminiums in der Sedimentmatrix. 
Somit konnte der Anteil des Al-P um ca. 25 % erhöht und der Anteil des Fe-P um etwa 
den gleichen Betrag vermindert werden. Wie bei den Versuchen, bei denen das Alumi-
nium zu dem überstehenden Wasser der ungestörten Sedimentkerne gegeben wurde, 
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war bei der Zugabe einer größeren Menge von Aluminium kaum eine Steigerung der an 
Aluminium gebundenen P-Anteile möglich, obwohl der Al:P-Quotient von 11 erst bei 






















Abb. 4.40:  Veränderung der P-Fraktionen nach Vermischung der Sedimente mit ver-
schiedenen Mengen von Aluminiumsulfat 
 
Aus den Versuchen mit der Aluminium-Zugabe kann man den Schluss ziehen, dass bei 
einer eventuellen Restaurierung der Talsperre Quitzdorf die Aluminiumlösung mit den 
obersten Sedimentschichten vermischt werden müsste, um die besten Sanierungsresul-
tate zu erzielen. Außerdem zeigte es sich, dass der P-Rückhalt noch gesteigert werden 





Man kann grundsätzlich zwischen zwei verschiedenen Herangehensweisen an die sedi-
mentbezogene Restaurierung von Gewässern unterscheiden. Beiden Varianten ist ge-
meinsam, dass sie die Umlagerung von Nährstoffen, insbesondere von Phosphor, aus 
dem Sediment in die euphotische Zone eines Gewässers reduzieren sollen, sodass die 
Nährstoffe nicht mehr algenverfügbar sind und somit auch nicht zu einer Eutrophierung 
führen können. Das Ziel einer jeden nährstoffbezogenen Sedimentrestaurierung liegt in 
der Reduzierung der Konzentrationsgradienten zwischen Porenwasser und überstehen-
dem Wasser, da die Steilheit der Konzentrationgradienten einer der wichtigsten 
Einflussfaktoren für die diffusive Freisetzung von gelösten Nährstoffen darstellt.  
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Die erste Variante beinhaltet die Entfernung des Phosphors aus dem Sediment, sodass 
das Sediment an potentiell löslichem Phosphat verarmt und somit weniger SRP freige-
setzt wird. Dies kann einerseits durch eine Entschlammung erfolgen, also durch eine 
Beseitigung der obersten Sedimentschichten, andererseits kann durch Zugabe von Sub-
stanzen, welche die P-Rücklösung verstärken, eine Verarmung der Sedimente an poten-
tiell lösbarem Phosphor verursacht werden. So wäre es für die Restaurierung der Tal-
sperre Quitzdorf beispielsweise möglich, mittels Sulfatzugabe die Phosphatlösung aus 
dem Sediment zu intensivieren und dadurch einen großen Teil des im Sediment vorhan-
denen, reduktiv löslichen Phosphors aus dem Sediment zu lösen. Anschließend könnte 
das Phosphat beispielsweise durch den Grundablass der Talsperre entfernt und in einer 
externen Anlage gefällt werden. Die Methode der Entschlammung ist sehr kosteninten-
siv und würde aufgrund der großen Fläche der Talsperre Quitzdorf nicht in Frage kom-
men, zumal dieses teure Verfahren bei verschiedenen Gewässerrestaurierungen eine 
geringe Effizienz zeigte (z. B. MAAßEN 1999). 
 
Die zweite Variante besteht darin, einen Großteil des Phosphors im Sediment zu fixie-
ren bzw. das P-Bindungspotential der Sedimente zu steigern, sodass dadurch die SRP-
Freisetzung reduziert wird. Die Erhöhung des Phosphorrückhalts im Sediment kann 
über verschiedene Wege erfolgen. So kann die Phosphor-Fixierung durch die Zugabe 
von Fällmitteln, die phosphatbindene Metalle wie Eisen oder Aluminium enthalten, er-
reicht werden. Da Aluminium im Gegensatz zum Eisen unter reduktiven Bedingungen, 
wie sie häufig in Sedimenten von Gewässern mit erhöhter Trophie vorliegen, unlöslich 
ist, kann man die Sanierung mit Aluminium als eine relativ erfolgversprechende Me-
thode betrachten. Hierbei erfolgt meist die Phosphat-Fällung mittels Aluminiumsulfat. 
Dadurch gelangt der Phosphor aus dem Wasserkörper in das Sediment und wird dort 
stabil an Aluminium gebunden. Diese Methode wurde schon in verschiedenen Gewäs-
sern erfolgreich angewendet (z. B. RYDIN et al. 2000).  
 
Die Laborversuche am Sediment der Talsperre Quitzdorf haben die Effektivität von 
Aluminium zur Senkung der P-Freisetzung und der SRP-Konzentration in der Wasser-
säule bestätigt. Allerdings ist die Zugabe von Aluminiumsulfat sehr kostenintensiv. So 
kann hier mit mittleren Kosten von ca. 500 €/t inklusive Ausbringung gerechnet werden 
(z. B. [2], [3]). Bei einem Gehalt an mobilisierbarem Sediment-Phosphor von ca. 
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0,3 kg/m3 und einer Gewässeroberfläche von 750 ha ergibt sich bei Betrachtung der 
obersten 5 Sedimentzentimeter ein P-Pool von etwa 112,5 t. Die mittlere sommerliche 
TP-Konzentration im Wasserkörper von Quitzdorf beträgt ca. 0,25 g/m3 und bildet bei 
einem Gesamt-Wasservolumen von 25,17*106 m3 einen zusätzlichen P-Pool von rund 
6,3 t. Somit wäre zur Fällung und Fixierung des Phosphors im Sediment (Bildung eines 
molaren Al:P-Quotienten von 11) die Ausbringung einer Aluminiummenge von etwa 
1.500 t nötig, was mit Kosten von annähernd 750.000 € verbunden wäre. Es zeigt sich 
also, dass diese Methode trotz guter Erfolgsaussichten höchstwahrscheinlich für große 
Gewässer wie Quitzdorf aufgrund der hohen Kosten ungeeignet ist, obwohl eventuelle 
Alternativmaßnahmen (siehe unten) möglicherweise noch kostenintensiver wären.  
 
Aufgrund der großen Fläche der Talsperre Quitzdorf kommen zur Steigerung der Phos-
phorbindung im Sediment nur Methoden in Frage, welche mit einem relativ geringen 
finanziellen und materiellen Aufwand verbunden sind. So wäre es beispielsweise mög-
lich, die gesamte Fläche oder Teilflächen der Talsperre für eine gewisse Zeit trocken-
zulegen, sodass es zur Verdichtung und Oxidation der Sedimente kommt. Die Trocken-
legung kann eine Veränderung der mikrobiellen Biozönose bewirken. So ist beispiels-
weise von MITCHELL & BALDWIN (1998) nach einer Sedimenttrockenlegung eine Ver-
minderung der sulfatreduzierenden Bakterien, welche erheblichen Anteil an der 
P-Freisetzung aus dem Sediment haben, beschrieben worden. Die Trockenlegung des 
Sediments fördert das Makrophytenwachstum auf der Sedimentoberfläche. Die wurzel-
bedingte Stabilisierung und die Windabschirmung durch die Makrophyten können nach 
einem Wiederanstau zu einer Verminderung der Resuspension führen. Außerdem kön-
nen Makrophyten einen Teil des Phosphors über die Wurzeln aufnehmen und somit 
immobilisieren.  
 
Die Sauerstoff-Abscheidung der Makrophytenwurzeln führt zur Bildung von oxidierten 
Eisenverbindungen, welche sich um die Wurzel lagern und eine verstärkte Bindung von 
Phosphor bewirken können (HUPFER et al. 2001). Außerdem werden von submersen 
Makrophyten allelopathische Substanzen freigesetzt, welche sich negativ auf die Bil-
dung benthischer Algen auswirken können. Allerdings ist der Übergang von Phy-
toplankton- zu Makrophytendominanz erst in einem TP-Konzentrationsbereich von 50-
100 µg/l möglich (KÖRNER 2002), was für die Talsperre Quitzdorf eine Steigerung der 
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Wasserqualität um eine gesamte Trophiestufe (von polytroph zu eutroph) bedeuten 
würde.  
 
Neben den durch die Makrophyten hervorgerufenen positiven Effekten der Sediment-
trockenlegung wurden für verschiedene Flachgewässer auch negative Effekte wie der 
Anstieg der SRP-Konzentration und eine Erhöhung des reduktiv löslichen eisengebun-
denen Phosphats nach dem Wiederanstau beschrieben (JAMES et al. 2001). Deshalb ist 
auch dieser Restaurierungsansatz aufgrund des hohen Risikos einer Verstärkung der 
internen P-Belastung höchstwahrscheinlich für die Restaurierung der Talsperre Quitz-
dorf nicht geeignet. Neben der Gefahr einer erhöhten Eutrophierung würde eine zeit-
weilige Sedimenttrockenlegung das gesamte Landschaftsbild beeinträchtigen und durch 
die eingeschränkte Nutzung als Erholungsgewässer und zur Niedrigwasseraufhöhung 
der Spree viele sozioökonomische Konflikte verursachen.  
 
Eine weitere Möglichkeit zur Erhöhung des P-Rückhalts im Sediment stellt die Sedi-
mentoxidation mit Nitrat oder Luft dar. Neben der Sedimentoxidierung würde die Zu-
gabe von Nitrat auch den N:P-Quotienten im Wasserkörper erhöhen und dadurch mög-
licherweise die Massenentwicklung von Microcystis verhindern. Die Laborversuche 
haben jedoch gezeigt, dass die SRP-Freisetzung aus dem Sediment der Talsperre Quitz-
dorf mit Nitrat zwar signifikant reduziert werden kann, jedoch nur von relativ kurzer 
Dauer ist. Da die Sedimentoxidation mit Nitrat nur eine geringe Nachhaltigkeit hat und 
diese Methode mit mittleren Kosten von ca. 30.000 €/ha sehr teuer ist, dürfte auch die-
ser Restaurierungsansatz für die Talsperre Quitzdorf ungeeignet sein.  
 
Es wäre möglich, in den Sommermonaten, also der Zeit mit der größten internen 
P-Belastung, Luft in das Tiefenwasser der Talsperre einzubringen und damit das Ge-
wässer temporär zu entlasten. Neben der Sedimentoxidation kann es durch die Belüf-
tung des Sediments aufgrund des verstärkten mikrobiellen Abbaus der organischen Sub-
stanzen auch zu einer anschließenden Verminderung der Sauerstoffzehrung in den 
obersten Sedimentschichten kommen (biotechnische Entschlammung mit Rotations-
belüftung, POLYPLAN GmbH, [4]). Jedoch würde auch diese Methode bei der Talsperre 
Quitzdorf allein für die Oxidation der obersten Zentimeterschicht der Sedimente bei 
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spezifischen Kosten von ca. 40 €/(m3 Sediment) einen finanziellen Aufwand von etwa 
3 Mio. € bedeuten. 
 
Für alle hier beschriebenen Restaurierungsmaßnahmen bedarf es aufgrund der großen 
Sanierungsfläche der Talsperre Quitzdorf eines finanziellen, technischen und logisti-
schen Aufwandes, der höchstwahrscheinlich nicht zu tragen ist. Deshalb wäre es im 
Falle der Talsperre Quitzdorf angebracht, zur Herstellung eines für die Bade- und Er-
holungsnutzung tolerierbaren Gewässerzustandes als Kompromisslösung statt der Ursa-
chen für die Eutrophierung (vor allem P-Freisetzung aus dem Sediment) nur deren 
Auswirkungen und Symptome (Microcystis-Massenentwicklungen) einzudämmen. So 
wäre es beispielsweise denkbar, im Uferbereich der Talsperre Quitzdorf Badezonen 
einzurichten, die durch Gaze-Barrieren vom restlichen Gewässer abgetrennt sind, wo-
durch ein Eindringen von Microcystis-Kolonien verhindert werden könnte und trotzdem 
ein Wasseraustausch möglich wäre. Zusätzlich wäre es möglich, Microcystis in den für 
den Bade- und Erholungsbetrieb bestimmten Bereichen abzufiltrieren und somit die 
Nutzung zu gewährleisten. Allerdings müsste die Wirksamkeit dieses Ansatzes noch in 








In den Sedimenten von Gewässern laufen viele verschiedene mikrobielle und chemische 
Prozesse ab, die sich auf die Zusammensetzung und die Konzentration von gelösten 
Stoffen im Porenwasser auswirken. Die Intensität dieser Prozesse hat somit großen Ein-
fluss auf die Freisetzung von Nähr- und Laststoffen aus dem Sediment. Aufgrund der 
starken Wechselwirkungen zwischen Sediment und Wasserkörper und der Speicherung 
von Stoffen in den Sedimenten können Gewässersedimente als wichtige zusätzliche 
Informationsquelle für die Bewertung des Trophiezustandes und zur Abschätzung zu-
künftiger trophischer Entwicklungen herangezogen werden.  
 
Das Sediment eines Gewässers reagiert relativ verzögert auf Veränderungen im Ein-
zugsgebiet. Dadurch sind viele trophieabhängige Parameter im Porenwasser geringeren 
Schwankungen unterworfen als die entsprechenden Parameter im Wasserkörper, wo-
durch die Einschätzung des Trophiezustandes erleichtert werden kann. Bei einigen Pa-
rametern im Trockensediment, die einen starken Einfluss auf die Trophie haben (z. B. 
Metall-Gehalte), sind nahezu keine saisonalen Veränderungen zu verzeichnen. Daraus 
ergeben sich Vorteile gegenüber der herkömmlichen Trophiebewertung nach LAWA, 
welche nach den Wasserkörper-Parametern TP, Chlorophyll a und Sichttiefe vorgenom-
men wird.  
 
Die Sedimente und das Porenwasser von vier Talsperren mit unterschiedlichen trophi-
schen Eigenschaften wurden in regelmäßigen Abständen beprobt (Neunzehnhain I  
oligotroph; Muldenberg  oligotroph, dystroph; Saidenbach  mesotroph; Quitzdorf  
polytroph). Es wurden viele chemische und mikrobielle Parameter im Sediment und Po-
renwasser im Hinblick auf die Trophieabhängigkeit und eine mögliche Einbeziehbarkeit 
in ein trophisches Bewertungssystem untersucht.  
 
Der größte Einfluss der Trophie war bei den SRP-Konzentrationen im Porenwasser und 
den aus den Konzentrationsgradienten resultierenden P-Freisetzungsraten nachweisbar. 
Da SRP meist ein direkter Verursacher von Eutrophierungserscheinungen in einem Ge-





körper korreliert war, eignet sich dieser Parameter gut für eine Trophiebewertung. Auch 
die Phosphorbindungsformen zeigten zwischen den Talsperren bzw. Trophiestufen 
eindeutige Unterschiede, welche in engem Zusammenhang mit der Metallzusammenset-
zung der Sedimente standen. So waren mit steigendem Trophiegrad ein deutlicher An-
stieg des stabil an Aluminium gebundenen Phosphors und eine Verringerung des redox-
sensitiv an Eisen gebundenen Phosphors nachweisbar.  
 
Als Hauptursache für den trophieabhängigen Anstieg der P-Freisetzung aus den Sedi-
menten der untersuchten Talsperren kann die reduktive Auflösung von Eisen-Phosphor-
Komplexen angesehen werden. Diese Annahme wird durch die Absenkung des Redox-
potentials und der Eindringtiefe von Elektronenakzeptoren wie Sauerstoff, Nitrat und 
Sulfat mit zunehmender Trophie bestätigt. Die verstärkte Sulfat-Reduktion im Sediment 
der Talsperren mit erhöhter Trophie führte zu erhöhten Sulfid-Konzentrationen, was 
durch die Bildung von Eisensulfid und die Verdrängung des Eisens aus den Eisen-
Phosphor-Komplexen eine Steigerung der SRP-Konzentration im Porenwasser zur 
Folge hat. 
 
Die Parameter Ammonium und Alkalinität als Endprodukte mikrobieller Abbauvor-
gänge wiesen mit steigender Trophie ebenfalls einen deutlichen Anstieg auf und zeigten 
eine signifikante Beziehung zur SRP-Konzentration. Im Gegensatz zur Ammonium-
Konzentration und der Alkalinität waren die DOC-Konzentrationen nicht nur durch die 
trophischen Einflüsse, sondern auch direkt von der Charakteristik des Einzugsgebietes 
geprägt. So war im Porenwasser der oligotrophen und dystrophen Talsperre Muldenberg 
ein sehr hoher Gehalt an DOC nachweisbar, welcher sich größtenteils aus allochthonen 
Huminstoffen zusammensetzte, wogegen die hohen DOC-Konzentrationen in der po-
lytrophen Talsperre Quitzdorf höchstwahrscheinlich größtenteils einen autochthonen 
Ursprung haben.  
 
Als sehr wichtiger trophischer Einflussfaktor erwiesen sich die Fe:P- bzw. Al:P-Quo-
tienten der Sedimente, welche eine klare Grenze aufzeigten, bei deren Unterschreitung 
eine verstärkte P-Freisetzung auftrat. Es war erkennbar, dass die SRP-Rücklösung glei-
chermaßen sowohl vom Aluminium-Gehalt als auch vom Eisen-Gehalt im Sediment 





Trophiebewertung zu einem Metall:Phosphor-Summenquotienten (MPS) zusammenzu-
fassen.  
 
Die Gesamtzellzahlen der Sedimentbakterien zeigten keinen signifikanten Zusammen-
hang mit der Trophie, wohingegen für verschiedene mikrobielle Aktivitäten eine Ab-
hängigkeit erkennbar war. So erhöhten sich mit steigender Trophie sowohl die mikro-
bielle Sedimentatmung als auch das Denitrifikationspotential. Bei den untersuchten 
Enzymaktivitäten (Esterase, Aminopeptidase, beta-Glucosidase, Phosphatase) hingegen 
waren trophische Unterschiede nur bei den Phosphatase-Aktivitäten erkennbar. In der 
oligotrophen und dystrophen Talsperre Muldenberg zeigten sich die höchsten Phospha-
tase-Aktivitäten der untersuchten Gewässer. Diese hohen Aktivitäten werden vermutlich 
durch die erhöhten Anteile an Huminstoffen in der Talsperre Muldenberg hervorgeru-
fen, da Huminstoffe eine Stabilisierung und Stimulierung von Phosphatasen zur Folge 
haben können. 
 
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass für eine sedimentbezogene Trophiebe-
wertung von stehenden Gewässern insbesondere die Konzentration von SRP und Am-
monium und die Alkalinität geeignet sind, da diese Parameter die stärksten Zusammen-
hänge mit dem Trophiegrad aufwiesen. Außerdem können die Metall:Phosphor-Quo-
tienten im Trockensediment wichtige Informationen über das P-Freisetzungspotential 
der Sedimente bieten. Auch die Anteile der Phosphor-Fraktionen zeigten trophiespezifi-
sche Muster; jedoch wäre die Bestimmung dieser Parameter für eine routinemäßige 
Gewässeruntersuchung aufgrund des großen Zeitaufwandes nicht praktikabel.  
 
Bei allen trophierelevanten Porenwasser-Parametern zeigte die polytrophe Talsperre 
Quitzdorf die höchsten Konzentrationen. Diese Brauchwassertalsperre weist seit Jahren 
ein extremes Massenwachstum des Cyanobakteriums Microcystis auf, welches aufgrund 
seiner toxischen und allergenen Eigenschaften sowie der erheblichen Schlammbildung 
den Bade- und Erholungsbetrieb stark beeinträchtigt. Untersuchungen des Wasserkör-
pers haben gezeigt, dass das Microcystis-Massenaufkommen in der Talsperre neben 
Parametern wie der Wassertemperatur offensichtlich sehr stark von den Stick-
stoff:Phosphor-Quotienten im Wasserkörper beeinflusst wird. Wenn im Wasserkörper 





P-Freisetzung hohe P-Konzentrationen im Wasserkörper vorherrschen, beginnt das 
starke Wachstum von Microcystis.  
 
Da neben dem Stickstoffschwund die extreme P-Freisetzung aus dem Sediment als Ur-
sache für die hohe Microcystis-Abundanz anzusehen ist, wurden verschiedene Labor-
versuche durchgeführt, um die Ursachen der P-Freisetzung näher zu untersuchen und 
verschiedene Restaurierungsansätze zu testen. Die Zugabe von Sulfat zum überstehen-
den Wasser der ungestörten Sedimentkerne führte zur Absenkung des Redoxpotentials 
und zur Erhöhung der P-Freisetzung aus dem Sediment. Dies bestätigte nochmals die 
Annahme, dass die P-Freisetzung zum größten Teil durch reduktiv lösliches, an Eisen 
gebundenes Phosphat hervorgerufen wird. Es zeigte sich, dass eine Nitrat-Zugabe zum 
überstehenden Wasser der ungestörten Sedimentkerne zwar die redoxabhängige SRP-
Freisetzung verringerte, jedoch keine langanhaltende P-Fixierung im Sediment be-
wirkte. Die Zugabe von Aluminium hingegen erwies sich als wirksame und dauerhafte 
Methode, welche neben der Verringerung der P-Freisetzung auch die Umlagerung der 
redoxsensitiven Fe-P-Fraktion in die stabile Al-P-Fraktion zur Folge hatte.  
 
Die Anwendung von Aluminium zur Restaurierung der Talsperre Quitzdorf dürfte je-
doch aufgrund der großen Gewässerfläche sehr kostenintensiv sein. Allerdings würden 
alternative Maßnahmen von relativ geringer Nachhaltigkeit wie die Sedimentoxidation 
mit Nitrat oder durch Belüftung ebenfalls sehr hohe Kosten verursachen, welche ver-
mutlich nicht zu tragen sind. Deshalb könnten zur Sicherung des Badebetriebes in der 
Talsperre Gaze-Barrieren installiert werden, die den Badebereich vom restlichen Ge-
wässer abtrennen und ein Eindringen von Microcystis verhindern könnten, was jedoch 
noch durch Voruntersuchungen getestet werden müsste. 
 
Die Resultate dieser Arbeit bilden eine wichtige Grundlage für die Bewertung von 
Standgewässern. Es wurde aufgezeigt, dass das Sediment einerseits den trophischen 
Charakter eines Gewässers widerspiegelt und diesen andererseits auch stark beeinflusst. 
Deshalb erscheint es sinnvoll, den Parametern im Sediment und Porenwasser eine grö-
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